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CHAPITRE I  
INTRODUCTION 
I.1 Les traits phénotypiques : une clé de voûte entre l'environnement et 
l'écosystème 
I.1.1 Les traits phénotypiques 
Le phénotype définit les caractères observables chez un individu (Violle et al. 2007 ; 
Orgogozo et al. 2015). Ces caractères, appelés traits, peuvent être mesurés de l'échelle de la 
cellule jusqu’à celle de l'organisme, et sont communément de nature morphologique, 
physiologique ou comportementale. Les traits phénotypiques sont issus de l'expression des 
gènes de l'individu en interaction avec l'environnement dans lequel il se développe. Les traits 
phénotypiques varient entre individus au sein des populations, puisque les individus varient 
génétiquement et n'occupent pas tous les mêmes habitats, ou bien n'ont pas tous les mêmes 
interactions dans un écosystème (Bolnick et al. 2011). Les traits phénotypiques peuvent 
affecter d'autres caractéristiques des individus, comme leur performance écologique (Arnold 
1983). Les traits de performance écologique désignent la capacité des individus à croître, 
survivre et se reproduire. Parmi ces traits, on peut citer la capacité des individus à obtenir de 
la nourriture, leur croissance, leur capacité à échapper aux prédateurs, à gagner des combats 
avec leurs congénères ou encore leurs performances reproductives. On peut donc relier les 
traits phénotypiques des individus à leur fitness (c’est-à-dire le succès d'un individu pour 
transmettre ses gènes à travers la reproduction) grâce aux traits de performance écologique 
(Arnold 1983 ; Violle et al. 2007). 
Les traits phénotypiques sont donc intimement liés à la fitness des individus. Ce lien est 
fondamental dans la théorie darwinienne de l'évolution (Darwin et Wallace 1858), qui stipule 
que les variations de l'environnement biotique (interactions avec d'autres organismes) et 
abiotique (caractéristiques physiques de l'environnement) conduisent à la perte des individus 
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inadaptés, et donc à la sélection d'individus phénotypiquement adaptés à l’environnement. 
Ces individus transmettront ensuite leurs gènes aux générations suivantes. Lorsqu'un trait 
phénotypique affecte les performances écologiques ou la fitness des individus, on parle de 
trait fonctionnel (McGill et al. 2006 ; Violle et al. 2007). Or, fondamentalement, la variabilité 
phénotypique entre individus n'a pas comme unique implication la sélection naturelle. En 
affectant la capacité des individus à acquérir leurs ressources, les traits phénotypiques sont 
conceptuellement liés au fonctionnement de l'écosystème dans lequel ils évoluent (Figure 
I.1). 
 
Figure I.1. Schéma conceptuel des conditions à remplir (flèches vertes) pour qu'un trait phénotypique 
soit considéré comme un trait fonctionnel (adapté d'après Violle et al. 2007). Les flèches noires 
symbolisent les liens directs ou indirects que les traits phénotypiques entretiennent avec le 
fonctionnement de l'écosystème. 
Le fonctionnement de l'écosystème est un terme générique faisant référence aux stocks et aux 
flux de matières et d'énergie à l'échelle d'un écosystème. Ces flux sont directement reliés à 
des processus écologiques, comme la production de biomasse primaire et secondaire ou la 
décomposition des débris organiques, c’est-à-dire la matière morte (Duffy 2003 ; McGill et 
al. 2006 ; Violle et al. 2007). Il est important de mieux comprendre les facteurs qui contrôlent 
ces processus écologiques, car ces derniers sont directement impliqués dans les cycles du 
carbone et des nutriments à l'échelle globale (Wetzel 2001 ; Bradford et al. 2016), et sont donc 
reliés aux services écosystémiques rendus aux sociétés humaines (Kremen 2005). 
Le lien conceptuel entre le phénotype et le fonctionnement d'un écosystème est basé sur le 
fait que les traits peuvent affecter la capacité des organismes à acquérir leurs ressources 
(Duffy 2002). Une approche centrée sur les traits lors de la description des liens entre les 
organismes et la structure des communautés ou le fonctionnement de l'écosystème a d'abord 
émergé de l'étude des producteurs primaires (Dı́az and Cabido 2001 ; McGill et al. 2006). 
Néanmoins, tout comme les producteurs primaires, les consommateurs jouent un rôle 
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primordial dans le fonctionnement d'un écosystème, car en consommant la ressource, leur 
effet sur le fonctionnement de l'écosystème est grand, surtout si l'on rapporte la taille de cet 
effet à leur biomasse dans l'écosystème (Hairston et al. 1960 ; Duffy 2002). De plus, comme 
c'est le cas chez les prédateurs, leurs effets peuvent se propager à travers plusieurs niveaux 
trophiques (Duffy 2002 ; Peckarsky et Lamberti 2017). 
I.1.2  Les principales causes de la variabilité phénotypique à l'échelle 
intraspécifique 
À quelle échelle d'organisation doit-on mesurer les traits des organismes si l'on veut prédire la 
réponse des organismes face à une perturbation, ou l'effet de l'identité des traits phénotypiques 
sur le fonctionnement de l'écosystème ? Cette question est encore débattue en écologie. Certains 
auteurs sont favorables à l'utilisation des traits à l'échelle de l'espèce (McGill et al. 2006), alors 
que d'autres défendent l'idée que l'utilisation des traits à l'échelle de l'individu permettrait de 
capturer plus finement les dynamiques au sein de l'écosystème et des communautés (Violle et 
al. 2007, 2012). Un argument pour l'approche individu-centrée est que les traits des organismes 
au sein d'une même communauté d'espèces ne sont pas figés dans le temps, mais peuvent 
évoluer de manière dynamique à travers les processus évolutifs. Attribuer des valeurs moyennes 
de traits à des espèces sans considérer la variabilité spatiale ou temporelle de ces traits à l'échelle 
intraspécifique pourrait conduire à des inexactitudes. Ce serait le cas de prédictions que l'on 
obtiendrait d'une base de données de traits moyens par espèce, qui s’avèrerait diverger de ce 
que l'on observerait dans la nature. 
Une part de la variation phénotype observée entre individus est héritable et peut se transmettre 
aux générations suivantes (Mousseau et Roff 1987). Les conditions environnementales, c’est-
à-dire l'ensemble des facteurs biotiques et abiotiques, agissent comme un filtre sur cette 
variabilité phénotypique (Darwin 1859 ; Hendry 2016). Les gènes qui conduisent au 
développement d'individus arborant des phénotypes mal adaptés aux conditions 
environnementales sont progressivement éliminés de la population, car ces individus se sont 
peu ou pas reproduits. En conséquence, la sélection naturelle conduit in fine à l'adaptation locale 
des populations à leur environnement, c’est-à-dire leur capacité à persister dans des conditions 
particulières à un endroit donné. Ce processus évolutif, tout comme la plasticité phénotypique 
ou la dérive génétique, contribue à moduler la variabilité génétique et phénotypique au sein et 




Figure I.2. Les trois patrons les plus communs de sélection naturelle à l'échelle d'un trait phénotypique 
hypothétique (abscisses) en réponse à un changement de l'optimum local de fitness (flèche discontinue) 
dû à un changement de l'environnement. Les panneaux du haut représentent la fréquence du trait 
phénotypique avant sélection, et les panneaux du bas représentent la fréquence du trait après sélection. 
(a) La sélection stabilisante prédit une réduction de la variance du trait phénotypique en favorisant 
l'expression d'un phénotype moyen contre les phénotypes extrêmes. (b) La sélection directionnelle prédit 
un changement de moyenne du trait phénotypique. (c) La sélection disruptive prédit une augmentation 
de la variance et une distribution bimodale du trait phénotypique. 
La sélection naturelle opère selon différentes modalités, pouvant conduire à changer la 
moyenne, la variance mais aussi la distribution des traits phénotypiques (Figure I.2). 
Malgré le potentiel des populations à évoluer rapidement, un équilibre des distributions 
phénotypiques est observé à l'échelle des temps longs (Haller and Hendry 2014). Cet équilibre 
est supposé résulter de la sélection stabilisante (Figure I.2a), qui serait commune dans les 
populations naturelles localement adaptées, puisque dans ce cas, le phénotype moyen observé 
au sein d'une population s'approcherait du phénotype attendu pour un environnement donné 
(Hendry 2016). 
Lorsque survient un changement environnemental, les individus possédant des traits 
phénotypiques mal adaptés à ce nouvel environnement verront leur fitness diminuer, ce qui aura 
pour conséquence un changement de la moyenne du trait phénotypique dans la population 
(sélection directionnelle, Figure I.2b). Un exemple parlant de sélection directionnelle nous est 
donné par les pinsons des Galápagos, exemple fondateur de la théorie de l'évolution de Darwin. 
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Lors d'une sécheresse sévère (1976-1977) sur l'île Daphné Mayor, la population locale de 
pinsons Géospize à bec moyen (Geospiza fortis) a connu une forte mortalité due à l'épuisement 
progressif des graines, leur principale ressource. Cet épuisement des ressources a été le plus 
prononcé envers les graines de petite taille, qui sont les plus consommées par les pinsons. 
L'épuisement de la ressource envers les graines de petite taille a sélectionné les individus ayant 
un plus gros bec, alors capables de consommer les plus grosses graines. Cette sélection 
directionnelle s'est transmise à la génération suivante, puisqu'elle possédait une taille de bec 
plus importante qu'avant la sécheresse (Boag et Grant 1981). La sélection directionnelle peut 
opérer sous contrainte d'un changement biotique ou abiotique de l'environnement, agissant 
parfois en combinaison. Les populations de saumons Sockeye du sud de l'Alaska 
(Oncorhynchus nerka) subissant une pression de prédation élevée par l'ours brun (Ursus 
arctos), montrent une sélection plus forte vers des individus petits et ayant une longue mâchoire 
(Carlson et al. 2009). En parallèle, un endroit peu profond à l'embouchure du lac où les saumons 
remontent le cours d'eau pour accéder à leur zone de reproduction cause environ de 1 à 46% de 
mortalité, suivant les années. Les années où le niveau du lac est bas, ce sont les individus les 
plus petits et ayant une morphologie allongée qui sont favorisés (Carlson et Quinn 2007). 
Lorsque la sélection d'un trait est dite sexuelle, c’est-à-dire que l'appariement entre individus 
de sexes opposés est phénotype-dépendant, on peut observer une augmentation de la variabilité 
du trait phénotypique dans la population, car les phénotypes extrêmes sont favorisés par rapport 
aux phénotypes intermédiaires. Dans ce cas, on parle de sélection disruptive (Figure I.2c). Ce 
type de sélection a également été décrite chez le pinson Géospize à bec moyen, où les mâles et 
femelles s'unissent en fonction de la taille de leur bec, défavorisant le potentiel reproducteur 
des oiseaux arborant une taille de bec intermédiaire, et pouvant conduire à une fréquence de 
distribution bimodale de ce trait morphologique (Huber et al. 2007). Une sélection disruptive 
peut également survenir sous l'effet de contraintes écologiques ; c'est le cas chez l'épinoche 
(Gasterosteus aculeatus), qui maintient dans certains lacs deux écotypes, c’est-à-dire deux 
formes écologiques. Une forme benthique vit près du littoral et une forme limnétique vit en 
zone pélagique (Bolnick and Lau 2008). Les deux écotypes ne consomment pas les mêmes 
proies et diffèrent morphologiquement (Araújo et al. 2008). La compétition intraspécifique 
entre individus pour la ressource serait une force majeure de la sélection disruptive d'origine 
écologique, maintenant une différenciation des niches trophiques et une forte variabilité 
phénotypique inter-individuelle (Bolnick 2004 ; Svanbäck et al. 2008). 
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Une autre part de la variabilité des traits phénotypiques n'est pas directement héritable et est 
imputable à la plasticité phénotypique, c'est-à-dire lorsqu'un individu exprime un phénotype 
différent en fonction du contexte environnemental, et ce pour un même génotype (Miner et al. 
2005). Les exemples les plus connus sont l'induction de défenses anti-prédateurs lors du 
développement ontogénétique, telles que l'apparition d'épines défensives plus prononcées chez 
les larves de libellules et les daphnies lorsque les individus sont soumis à la présence de 
prédateurs (Adler et Harvell 1990 ; Arnqvist et Johansson 1998). 
Ces deux phénomènes peuvent modifier rapidement la distribution ou la nature des traits 
phénotypiques dans une population, et ce aux mêmes échelles de temps (p. ex. au sein d'une 
même génération; Carlson et al. 2011) que l'apparition d'effets sur le fonctionnement de 
l'écosystème issus de ces changements phénotypiques (Hendry 2016). Les liens entre les 
processus évolutifs à de courtes échelles spatio-temporelles et le fonctionnement de 
l'écosystème peuvent être conceptualisés par ce que l'on appelle les dynamiques éco-évolutives 
(Hendry 2016). 
I.1.3  Dynamiques éco-évolutives 
Nous avons vu que les traits phénotypiques peuvent varier de manière plastique ou génétique 
(sélection naturelle) lors d'un changement de l'environnement. Or si les traits phénotypiques 
expriment la résultante des conditions environnementales, ils peuvent aussi exprimer la 
fonction des individus dans l'écosystème. 
La théorie du phénotype étendu (Dawkins 1982) prédit que le gène, en contrôlant l'expression 
du phénotype, peut également étendre son effet sur les compartiments adjacents à l'individu, 
c’est-à-dire l'habitat, les organismes ou les ressources. Les gènes pourraient donc étendre leurs 
effets sur la structure des communautés et/ou le fonctionnement de l'écosystème. Puisque le 
phénotype est en partie héritable, car en partie contrôlé par les gènes de l'individu, on peut 
stipuler que l'effet de l'organisme sur le fonctionnement de l'écosystème est lui aussi héritable, 
une hypothèse de base de la génétique des communautés (Whitham et al. 2003, 2006). Les traits 
phénotypiques sont en partie répétables ou constants dans le temps, c’est-à-dire qu'un individu 
va exprimer plus ou moins constamment une valeur donnée de trait au cours du temps (Bell et 
al. 2009). Les traits peuvent être au contraire plastiques, c’est-à-dire que la valeur du trait va 
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varier au cours du temps en fonction du contexte dans lequel l'individu évolue (Killen et al. 
2016). Mesurer la répétabilité d'un trait phénotypique nous permet donc d'inférer la valeur 
maximale de son héritabilité et de la constance de son effet sur le fonctionnement de 
l'écosystème. 
 
Figure I.3. Schéma conceptuel des liens entre gène, environnement (noté "E") et écosystème, 
formalisant de manière simplifiée les dynamiques éco-évolutives (adapté d'après Hendry 2016). Ce 
schéma illustre l'importance de l'étude de la variabilité phénotypique au niveau intraspécifique pour la 
compréhension des liens entre les dynamiques éco-évo (effet de l'écosystème sur le phénotype) et évo-
éco (liens entre le phénotype et l'écosystème). 
On peut inclure la variabilité phénotypique due à la plasticité (Phénotype = Gène × 
Environnement) dans le concept des dynamiques éco-évolutives (Hendry 2016). Les 
dynamiques éco-évolutives sont abordées par une approche hiérarchique (Bailey et al. 2009 ; 
Hendry 2016). Ce modèle hiérarchique prédit une chaîne de causes à effets, des niveaux 
d'organisation inférieurs (gènes) aux niveaux supérieurs (écosystème ; Bailey et al. 2009). Ces 
effets descendants interviennent simultanément avec des effets ascendants (de l'écosystème au 
gène), décrivant les processus évolutifs (Figure I.3). Un exemple d'effet en cascade du gène à 
l'écosystème est proposé par Whitham et al. (2003, 2006). Dans ces études, différents génotypes 
de peuplier produisent des litières avec différentes concentrations de tannins (composés 
chimiques inhibant la décomposition microbienne et la consommation par les invertébrés ; 
Campbell et Fuchshuber 1995). Cette variation phénotypique est héritable et a pour 
conséquence de modifier les communautés d'invertébrés présents dans la litière, mais aussi de 
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réduire le taux de décomposition des litières lorsque les génotypes expriment des concentrations 
élevées en tannins. 
Le cadre de travail des dynamiques éco-évolutives, avec comme élément central le phénotype, 
apparaît pertinent pour étudier les effets des changements environnementaux sur le 
fonctionnement de l'écosystème. Le réchauffement global fait partie des changements 
environnementaux les plus préoccupants pour nos sociétés et pour les écosystèmes (Root et al. 
2003). La température moyenne annuelle à la surface du globe a augmenté de +0,8 °C entre les 
années 1850 et 2000, et les prévisions les plus récentes révèlent une augmentation moyenne des 
températures de +0,4 à +4,8 °C d'ici la fin du 21ème siècle, selon des scénarios respectivement 
optimistes et pessimistes (IPCC 2014). Le réchauffement global impacte les écosystèmes à de 
nombreux niveaux d'organisation, à commencer par les traits phénotypiques des individus ou 
des populations. 
Il est particulièrement important de mieux comprendre l'effet de ces changements sur les 
ectothermes, car leur métabolisme dépend de la température ambiante et parce qu'ils 
représentent une grande partie de la biomasse et de la richesse des écosystèmes (Terblanche et 
al. 2004 ; Berg et al. 2010). Le taux de respiration d'oxygène chez les ectothermes est une 
mesure proximale du taux métabolique (Gillooly 2001 ; Dowd et al. 2015 ; Vázquez et al. 
2017). La relation entre le métabolisme et la température des ectothermes est de type 
exponentielle positive entre la température critique minimale (CTmin) et un optimum thermique 
(Topt). La sensibilité aux variations de température dans ce domaine peut être décrite par un 
coefficient appelé énergie d'activation (Ea ; Gillooly 2001 ; Brown et al. 2004). Au-delà de Topt, 
les effets de la température sont délétères pour la physiologie de l'organisme [production de 
dérivés réactifs de l'oxygène ou reactive oxygen species (ROS) et activation des protéines de 
choc thermique ou heat shock proteins (HSP)], et la relation entre le taux métabolique et la 
température devient concave et négative jusqu'à la limite de tolérance maximale (CTmax). 
L'ensemble de la courbe forme ce que l'on appelle une courbe de performance thermique ou 




Figure I.4. Relation théorique entre le métabolisme des ectothermes et la température 
environnementale, appelée communément courbe de performance thermique (TPC). CTmin et CTmax 
correspondent aux températures critiques minimales et maximales, Topt à la température optimale, et Ea 
à l'énergie d'activation du taux métabolique (sensibilité thermique). Les courbes fines illustrent les 
possibilités de réponse à la température, spécifiques à chaque individu ou populations, alors que la 
courbe épaisse correspond à une réponse moyenne. 
Les contraintes physiologiques qu'impose la température sur le métabolisme des individus 
ectothermes se répercutent à des niveaux d'organisation supérieurs. La croissance et la 
reproduction (taux de sporulation) d'espèces d'hyphomycètes aquatiques (champignons 
impliqués dans la décomposition des litières ; Gessner et al. 1999) répondent par des TPC aux 
changements de température (Dang et al. 2009). La température affecte également les 
interactions trophiques, comme les interactions proie-prédateur ou consommateur-ressource 
(Englund et al. 2011 ; Dell et al. 2014 ; Sentis et al. 2017). Une augmentation de la température 
peut affecter la structure des communautés dans un contexte naturel, comme lors du 
réchauffement de portion de rivière correspondant à environ +4 °C (Nelson et al. 2017). Dans 
cette étude, l'assemblage des communautés était déterminé par les traits caractérisant la réponse 
physiologique des espèces vis-à-vis de l'environnement thermique (Nelson et al. 2017). Le 
réchauffement global affecte aussi la présence et la distribution géographique des espèces, 
puisque chacune possède une plage thermique que l'on peut approcher par la tolérance au 
réchauffement (warming tolerance), c’est-à-dire la différence entre CTmax et Thab (la 
température de l'habitat), ou par la marge de sécurité thermique (thermal safety margin), c’est-
à-dire la différence entre Topt et Thab (Deutsch et al. 2008 ; Amarasekare et Johnson 2017). Par 
exemple, les communautés d'invertébrés aquatiques et de poissons montrent des changements 
de répartition le long du gradient longitudinal amont-aval sur le Rhône (remplacement des 
espèces psychrophiles apicales par des espèces thermophiles basales), lors d'un réchauffement 
de +1.5 °C durant la période 1980-1998 (Daufresne et al. 2004). Un suivi des abondances 
d'invertébrés aquatiques des parties apicales des cours d'eau en Angleterre montre que leurs 
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abondances ont été divisées par deux en 25 ans, lors d'un réchauffement de +3 °C (Durance et 
Ormerod 2007). Ces changements, du niveau individuel à celui des communautés, se 
répercutent sur le fonctionnement de l'écosystème, en affectant la vitesse de décomposition des 
litières dans les cours d'eau (Boyero et al. 2011 ; Follstad Shah et al. 2017). 
Des études récentes mettent en évidence l'existence d'une variabilité de réponse phénotypique 
entre individus (Biro et al. 2010 ; Careau et al. 2014) ou entre populations d'une même espèce 
(Gaitan-Espitia et al. 2014 ; Moffett et al. 2018) face à une augmentation de la température. 
Néanmoins, très peu d'études à notre connaissance ont considéré que cette variabilité de réponse 
au niveau intraspécifique pouvait moduler l'effet de la température sur le fonctionnement d'un 
écosystème (Fryxell et Palkovacs 2017). 
I.1.4  (Co)Variations des traits phénotypiques au niveau 
intraspécifique et conséquences sur le fonctionnement des écosystèmes 
Les traits phénotypiques sont reconnus depuis Darwin (1859) comme étant variables entre 
individus d'une même espèce et inter-corrélés. Cette covariation entre les traits phénotypiques, 
également appelée intégration des traits phénotypiques, a des implications pour la sélection et 
l'évolution des traits, ainsi que pour la compréhension de leurs déterminants génétiques 
(Armbruster et al. 2014 ; Orgogozo et al. 2015). Je présenterai les principaux types de traits 
mesurés sur des organismes à l'échelle de l'individu, leur covariations et les liens connus qu'ils 
entretiennent avec des niveaux d'organisation supérieurs (p. ex. communauté et écosystème). 
Nous verrons ensuite les implications des covariations entre les traits phénotypiques lorsque 
l'on veut évaluer leurs effets respectifs sur ces mêmes niveaux d'organisation supérieurs. 
 Masse des individus 
Un des traits les plus étudiés en écologie est la masse corporelle des individus (Peters 1993). 
En effet, la masse des individus est connue pour influencer une variété d'autres traits 
phénotypiques, comme le taux métabolique, décrivant la dépense d'énergie des individus lors 
de la respiration. Le taux métabolique est relié positivement à une augmentation de la masse de 
l'individu avec un coefficient puissance compris entre 0 et 1 (Glazier 2005), initialement prédit 
comme étant proche de 3/4 par la Théorie Métabolique de l'Ecologie (MTE ; Brown et al. 2004). 
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Par conséquent, le taux d'ingestion d'une ressource par un animal suit également un relation 
puissance avec la masse corporelle des individus (Pawar et al. 2012 ; Maino et Kearney 2015), 
comme c'est également le cas pour le taux d'excrétion des composés métaboliques (Vanni et 
McIntyre 2016) ou encore la production secondaire de biomasse (Woodward et al. 2005). La 
MTE prédit que les traits liés au métabolisme des organismes I sont liés à la masse par une 
relation puissance (Brown et al. 2004) : 
𝐼 = 𝑎𝑀𝑏 
où a est un coefficient de normalisation, M la masse corporelle et b l'exposant de la relation 
puissance. 
Outre le fait que les individus de plus grande taille ont des demandes énergétiques élevées et 
consomment donc plus de ressources, ils consomment également leurs ressources à un niveau 
trophique supérieur (Cucherousset et al. 2011 ; Zhao et al. 2014). Une des raisons avancées 
pour expliquer ce changement d'alimentation covariant avec la taille des individus est la relation 
positive observée entre la taille du prédateur et de ses proies. Celle-ci est basée sur les 
contraintes biomécaniques imposées par la taille et la force de l'appareil buccal pour la 
préhension des proies par le prédateur (voir Figure 2 dans Arnold 1983), et permet de prédire 
le spectre des interactions trophiques d'après la taille des proies et des prédateurs (Brose et al. 
2006). Les changements de régime alimentaire au niveau intraspécifique peuvent affecter les 
rapports stoïchiométriques (C, N, P) des excrétas des consommateurs (Evangelista et al. 2017 ; 
Moody et al. 2018), ce qui peut affecter le fonctionnement de l'écosystème (Evangelista et al. 
2017). Par conséquent, la taille des animaux est un trait d’intérêt majeur lorsque l’on cherche à 
prédire un grand nombre de propriétés écologiques au niveau des communautés (p. ex., le 
nombre de classes de taille des individus dans la communauté, l'abondance des espèces, la 
richesse spécifique) et de l’écosystème (p. ex. la production secondaire de biomasse ou encore 
le recyclage des nutriments ; Woodward et al. 2005). Un exemple récent de l'effet de la taille 
est que différentes classes de tailles de prédateurs invertébrés (Anax junius) induisent des 
différences de cascades trophiques (Rudolf et Rasmussen 2013a ; 2013b). 
De nombreuses espèces animales présentent un dimorphisme sexuel, c'est-à-dire des différences 
de taille ou de morphologie entre les mâles et les femelles (Hamilton 1967). Le dimorphisme 
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sexuel est attribuable à une allocation différentielle de l'énergie pour la reproduction, qui peut 
être maintenue par des différences de niche écologique entre les deux sexes, mais aussi par la 
sélection sexuelle (Shine 1989). Par conséquent, le sexe des individus appartenant à des espèces 
ou des populations présentant du dimorphisme sexuel pourrait également covarier avec d'autres 
types de traits phénotypiques (Baker et al. 1992 ; Blanckenhorn 2005). Les Gambusies 
(Gambusia affinis) sont de petits poissons insectivores originaires des Etats-Unis présentant un 
dimorphisme sexuel marqué. Ce dimorphisme se traduit par des différences de traits entre les 
femelles et les mâles, comme un taux de consommation plus élevé, et une préférence pour des 
proies plus grandes chez les femelles. Ces différences de traits entre mâles et femelles se 
traduisent par des cascades trophiques d’intensité différente entre les deux sexes, conduisant à 
des différences d'impact sur le fonctionnement de l'écosystème lorsque le sex-ratio des 
populations est déséquilibré (Fryxell et al. 2015). 
 Morphologie 
Indépendamment des variations de taille corporelle dues aux différences sexuelles et 
ontogéniques, il est commun de constater des variations dans la forme du corps entre des 
individus de même masse (Day et McPhail 1996 ; Carlson et al. 2009 ; Cucherousset et al. 
2011). Il est désormais connu que les individus au sein des populations forment un gradient 
depuis des généralistes (consommant une multitude de proies ou de ressources) jusqu’à des 
spécialistes alimentaires (se focalisant sur peu de proies ou de ressources ; Bolnick et al. 2003). 
La spécialisation alimentaire peut covarier avec les traits morphologiques impliqués dans la 
locomotion et l'alimentation, ce qui suggère des contraintes biomécaniques des traits 
morphologiques sur l'acquisition des ressources (Araújo et al. 2008 ; Zhao et al. 2014). Cette 
spécialisation alimentaire peut successivement conduire à du polymorphisme de ressource, 
comme chez les poissons lacustres lorsque les individus d'une même population appartenant à 
des écotypes benthiques et limnétiques ne partagent pas les mêmes traits morphologiques, ni 
les mêmes ressources et habitats (Svanbäck et al. 2008). Ce polymorphisme peut engendrer un 
processus de spéciation, conduisant à la formation de nouvelles espèces (Harmon et al. 2009). 
Ces divergences écologiques entre groupe d'individus appartenant à deux écotypes distincts 
peuvent également se répercuter sur le fonctionnement de l'écosystème sous forme de cascades 
trophiques, comme cela a été documenté chez le guppy (Poecilia reticulata) ou l'épinoche 
(Gasterosteus aculeatus ; Harmon et al. 2009 ; El-Sabaawi et al. 2015 ; Bassar et al. 2017). 
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 Comportement et rythme de vie 
Le comportement des individus varie de manière répétable dans le temps (Bell et al. 2009). Les 
(co)variations comportementales s'articulent sous la forme de types comportementaux (p. ex. 
des individus plus ou moins agressifs) et de syndromes, c'est-à-dire lorsque plusieurs types 
comportementaux sont corrélés entre eux et sont répétables dans le temps ou entre contextes, 
ce qui définit le concept plus général de personnalité chez les animaux non-humains (Sih et al. 
2004). Ces covariations comportementales peuvent être de différentes natures, avec des types 
comportementaux selon des axes de type "réactif – actif" ou encore "timide – audacieux". Les 
idées issues des travaux traitant de la personnalité chez les animaux se sont ensuite élargies 
pour proposer l'hypothèse d'un syndrome du rythme de vie (Pace-Of-Life Syndrome hypothesis, 
abrégé POLS ; Réale et al. 2010). 
 
Figure I.5. Schéma représentant un patron général de covariations entre des traits physiologiques, 
comportementaux et d'histoire de vie sous-tendant l'hypothèse du syndrome du rythme de vie ou Pace-
Of-Life Syndrome (POLS). Schéma adapté et simplifié d'après Réale et al. (2010). 
L'hypothèse du syndrome du rythme de vie (POLS) prédit une covariation des traits 
physiologiques avec le comportement et les traits d'histoire de vie, formant un continuum 
d'individus au rythme de vie allant de "lent" à "rapide" (Careau et al. 2008 ; Biro et Stamps 
2008 ; Careau et Garland 2012 ; Figure I.5). Une étude récente a proposé une extension du 
POLS, appelé « syndrome fonctionnel », comme cadre conceptuel pour comprendre comment 
les covariations entre traits déterminent l’impact individuel des organismes sur l’écosystème 
(Raffard et al. 2017). Cette idée tient du fait que des individus ou populations ayant différentes 
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personnalités ou étant opposés dans le continuum "lent-rapide" ont des effets différents sur le 
fonctionnement d'un écosystème, car le POLS est basé sur la gestion de l'énergie à l'échelle 
individuelle (Careau et Garland 2012 ; Careau et al. 2014). Pour permettre un comportement 
audacieux, très mobile et agressif et une forte croissance, c’est-à-dire des traits couteux en 
énergie, il est nécessaire de consommer plus de ressources ou des ressources plus avantageuses 
énergétiquement. Par exemple, chez les écrevisses de Louisiane (Procambarus clarkii), des 
traits comme l'anxiété, la voracité et la croissance covarient entre eux et expliquent le taux de 
consommation de litières (Raffard et al. 2017). Un changement dans la nature des traits 
comportementaux chez l'écrevisse pourrait, au vu de l'amplitude de son impact à travers la 
consommation des litières, directement affecter la vitesse de décomposition des litières à 
l'échelle de l'écosystème (Alp et al. 2016). Dans une autre étude, les auteurs montrent que des 
différences d'activité de locomotion entre individus chez une larve d'odonate (Epitheca canis) 
sont associées à des différences d'intensité de leurs cascades trophiques (Start et Gilbert 2017). 
 Implications pratique des covariations phénotypiques 
La covariation (ou l'intégration) des traits phénotypiques a de fortes implications sur notre 
capacité à inférer statistiquement les liens entre les caractéristiques des individus et leurs effets 
à des niveaux d'organisation inférieurs et supérieurs à l'individu (Murren 2012 ; Armbruster et 
al. 2014). Dans certains cas, les traits phénotypiques entretiennent des liens de causalité, comme 
c'est le cas pour la relation entre la masse corporelle et le taux métabolique (Equation 1). Les 
covariations entre traits et les liens de causalité nous empêchent de présupposer une 
indépendance statistique des variables phénotypiques et induisent un questionnement sur la 
nature directe et indirecte des liens (Shipley 1999 ; Careau et Garland 2012). Si l'on veut 
expliquer la variabilité entre individus du taux d'ingestion de ressource à partir de leur taux 
métabolique et leur masse corporelle, une approche classique par régression multiple n'est pas 
souhaitable, étant donné la non-indépendance entre le métabolisme et la masse corporelle. Dans 
ce type de cas, l'utilisation de méthodes statistiques plus appropriées est à préconiser, c'est-à-
dire des méthodes prenant en compte les covariations et les liens supposés de cause à effet entre 
les traits phénotypiques, comme les modèles d'équation structurelles ou SEM (Shipley 2004 ; 
Shipley et al. 2005 ; Vile et al. 2006). 
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I.2 Etat de l'art : variabilité des traits phénotypiques et consommation des 
ressources 
I.2.1 Contexte et méthode 
Le taux de consommation des ressources, ou plus généralement la force des interactions 
trophiques, sont centrales dans la compréhension de l'effet des organismes sur le 
fonctionnement de l'écosystème (Duffy 2002). En effet, c'est principalement en consommant 
les ressources que les organismes affectent les flux de matière et d'énergie dans les écosystèmes 
(Lindeman 1942). Les interactions trophiques peuvent être quantifiées par leur force (cf. la 
vitesse d'ingestion d'une ressource par un consommateur) ou étudiées de manière qualitative 
(cf. le choix de différentes ressources par ce dernier). Il apparaît donc primordial au regard de 
mon travail de thèse de savoir si la variation des traits phénotypiques peut affecter la nature ou 
la force des interactions trophiques (Petchey et Gaston 2006). 
J'ai revu la littérature publiée avant 2016 dans des revues à comité de lecture en écologie, 
portant sur les liens entre les traits phénotypiques des organismes et leurs effets sur la nature ou 
la force des interactions trophiques. La recherche de mots-clés ("phenotypic" ; "phenotype" ; 
"trait" ; "interaction strength" ; "consumption" ; "diet choice" ; "rate", et en affinant 
successivement avec ces trois différents types de combinaisons ; "predator- prey" ; "herbivore- 
plant" ; "detritivore" ou "shredder" et "leaf litter") a été menée avec les moteurs de recherche 
Google Scholar et ISI Web of Knowledge. Certaines études ont aussi été trouvées en consultant 
la liste des références des articles consultés. Etant donné que restreindre cette recherche à 
l'échelle intraspécifique aurait conduit à un nombre trop faible d'études, les études menées à 
l'échelle de l'espèce ont également été inclues dans cette synthèse. Le critère sine qua non étant 
que des traits phénotypiques aient été mesurés sur des organismes, et que la recherche des liens 
entre ces traits et la consommation de ressources ait été menée par les investigateurs. 
Nous avons classé les études sélectionnées en différentes catégories ; 1) Système (terrestre, 
aquatique) ; 2) Niveau d'organisation (individu, population, espèce) ; 3) Niveau trophique de 
variation des traits (consommateurs et ressources) ; 4) Interaction trophique (prédateur-proie, 
herbivore-plante, détritivore-détritus) ; 5) Modalité de l'interaction [qualitatif (choix du type de 
ressource) ou quantitatif (taux de consommation, force de l'interaction trophique)] ; 6) Inclusion 
des covariations/causalités entre traits (oui ou non) ; 7) Type de traits (morphologique, 
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physiologique ou comportemental) ; 8) Conclusion(s) de l'étude ; et 9) Type d'étude 
(conceptuel, théorique, méta-analytique ; expérimental et observationnel). 
I.2.2  Synthèse 
Notre recherche nous a permis de sélectionner 34 études expérimentales et 7 études apportant 
des éléments conceptuels et théoriques à ce sujet. Toutes les études expérimentales passées en 
revue mettent en évidence des liens entre la variabilité phénotypique chez les consommateurs 
et/ou chez la ressource et la nature ou la force des interactions trophiques (Annexe 1, Tableau 
A1.1). 
Les études recensées ici sont centrées sur les milieux aquatiques plutôt que terrestres (Figure 
I.6a). La plupart des études ont été réalisées à l'échelle de l'individu (Figure I.6b), en accord 
avec la définition du trait phénotypique comme étant une mesure individuelle (Violle et al. 
2007 ; Orgogozo et al. 2015), bien qu’un nombre équivalent d'études considère le niveau 
d'organisation de l'espèce. Le niveau d'investigation de l'individu pourrait être plus appropriée 
que celui de l’espèce, où la variabilité des traits est susceptible d’être largement confondue au 
sein de la variabilité phylogénétique, ce qui pose des problèmes de réplication et 
d’interprétation des résultats (Schmitz 2008 ; Lagrue et al. 2015). 
Le nombre d'études considérant la variabilité phénotypique du point de vue du consommateur 
ou du point de vue de la ressource est relativement similaire, et une part non-négligeable des 
études incluent la variabilité phénotypique à ces deux niveaux trophiques (Figure I.6c). 
La littérature analysée met en évidence deux types de relations entre les traits phénotypiques et 




Figure I.6. Histogrammes synthétisant les caractéristiques des 34 études observationnelles et 
expérimentales concernant l'influence des traits phénotypiques sur les interactions consommateur- 
ressource. 
Premièrement, les variations de traits chez les consommateurs et/ou chez la ressource peuvent 
affecter directement la nature et l'intensité des interactions trophiques, lorsque les traits 
phénotypiques influencent le choix ou le taux de consommation. On parle alors d'effets 
18 
 
trophiques (consumptive effects ; Schmitz et al. 2004). C'est le cas lorsque la qualité nutritive 
de différentes espèces de litière affecte la litière préférentiellement consommée ou le taux de 
consommation par un détritivore, puis sa croissance (Irons et al. 1988 ; Friberg et Jacobsen 
1999). Du point de vue du consommateur, le type comportemental du prédateur prédit le taux 
de consommation des proies en modifiant la nature des courbes fonctionnelles de l'interaction 
prédateur-proie (Toscano et Griffen 2014). Ces modifications de la nature et de l'intensité des 
interactions consommateur-ressource par les traits phénotypiques sont à la fois dépendantes du 
phénotype de la ressource et du phénotype du consommateur (DiRienzo et al. 2013 ; Sweeney 
et al. 2013 ; Belgrad et Griffen 2016). 
Un deuxième cas de figure émerge lorsque la variabilité phénotypique est induite par la 
plasticité phénotypique, comme c'est le cas lorsqu'un prédateur influence le phénotype des 
proies consommant la ressource. On parle alors d'effets non-trophiques (non-consumptive 
effects ; Schmitz et al. 2004). Ces effets indirects contrôlés par la plasticité phénotypique 
interviennent sur de courtes échelles de temps (Miner et al. 2005). Par exemple, les proies en 
présence d'un prédateur répondent de manière plastique et changent de morphologie, de 
physiologie ou de comportement, ce qui affecte leur performance à consommer la ressource 
(Schmitz et al. 2004 ; Miner et al. 2005 ; Hawlena et Schmitz 2010 ; Hawlena et al. 2012). 
Inversement, l'exposition d'individus prédateurs à différents types de proies peut induire un 
changement des caractères morphologiques et comportementaux du prédateur, ce qui modifiera 
leur capacité à capturer différents types de proie (Day et McPhail 1996 ; Parsons et Robinson 
2007). Ces réponses plastiques peuvent être bidirectionnelles ou réciproques, c'est-à-dire 
lorsque le phénotype du consommateur et de la ressource s’influencent mutuellement. Une 
étude a démontré que la prise en compte de la variabilité comportementale induite à la fois chez 
le prédateur et chez la proie était importante pour prédire la force des interactions trophiques 
(McGhee et al. 2013). 
Une question centrale relative à l'étude des liens entre les traits phénotypiques et les interactions 
trophiques est de savoir quels traits mesurer (Petchey and Gaston 2006). Les traits 
phénotypiques peuvent influencer directement ou indirectement les interactions trophiques à 
travers une variété de mécanismes : biomécaniques, énergétiques et résultant de stratégies 
comportementales et d'histoire de vie (cf. partie I.1.4 et Figure I.6g). Etant donné la diversité 
de ces mécanismes, une stratégie multi-traits apparaît indispensable pour comprendre la 
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variabilité de la nature et de la force des interactions trophiques. Néanmoins, une majorité 
d'études recensées ici ne concerne qu’un seul type de traits (Figure I.6h), avec une majorité 
d'études focalisant sur l'effet de la variabilité des traits morphologiques (Figure I.6g). 
Les covariations et les liens de causalité entre différents traits peuvent entraîner des problèmes 
d'inférence entre l'importance de chaque trait pour expliquer l'interaction consommateur- 
ressource. La littérature analysée ne répond cependant pas à ces problèmes d'inférence, puisque 
seulement un faible nombre d'études incluent dans leur analyse les covariations et les liens de 
cause à effets entre traits (Metcalfe et al. 1995 ; Richardson 2002 ; Speakman et al. 2004 ; 
McGhee et al. 2013 ; Figure I.6f). Ce constat est probablement dû au fait que la plupart des 
études s'inscrivent dans une démarche de test d'hypothèse selon un plan expérimental et n’ont 
pas comme objectif d’explorer les liens entre traits. 
Cette revue bibliographique permet de souligner des biais existant dans la littérature. En premier 
lieu, ces biais sont inhérents à la répartition des études entre systèmes d'étude. Les interactions 
prédateur-proie, puis les interactions herbivore-plante sont largement dominantes dans la 
littérature. De plus, les études retenues concernant les interactions detritivore-détritus 
manipulent pour leur totalité la variabilité phénotypique de la ressource, et ne considèrent pas 
l'influence de la variabilité phénotypique des consommateurs (Tableau A1.1). La plupart des 
études sont peu intégratives, puisqu’aucune ne concerne à la fois les systèmes aquatiques et les 
systèmes terrestres (Tableau A1.1) et que seulement un faible nombre d'entre elles intègrent 
plusieurs niveaux d'organisation (Figure I.6b). Ces limitations sont un frein à l’avènement d’un 
cadre conceptuel général pour comprendre le contrôle de la force des interactions 
consommateur-ressource par les traits phénotypiques, avec comme perspective de pouvoir 
prédire et anticiper les conséquences d'un changement des traits sur le fonctionnement de 
l'écosystème. 
I.3 Liens entre variabilité phénotypique intraspécifique et fonctionnement 
de l'écosystème à travers l'étude de la décomposition des litières 
I.3.1  Synthèse des principaux facteurs biotiques affectant la 
décomposition des litières 
La matière végétale morte d'origine allochtone, et plus spécifiquement la litière, c’est-à-dire les 
débris de matière organique morte d'origine végétale, est une ressource abondante à la base des 
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réseaux trophiques des écosystèmes forestiers (Wallace et al. 1997,1999 ; Gessner et al. 2010). 
La décomposition de la litière est un processus majeur du fonctionnement des sols et des cours 
d’eau (Gessner et al. 2010), qui –malgré les différences apparentes entre ces deux habitats, au 
moins d’un point de vue structurel – présentent de fortes similarités dans le devenir de la matière 
organique morte et les modalités de son recyclage (Wagener et al. 1998 ; Gessner et al. 2010). 
Je décrirai seulement les caractéristiques de la décomposition des litières en cours d'eau de tête 
de bassin forestier. 
Les cours d'eau forestiers reçoivent et transportent d’importantes quantités de matière organique 
d’origine terrestre (Post et al. 1990 ; Wetzel 2001 ; Gessner et al. 2010). Les cours d'eau 
forestiers de faible gabarit ont une ripisylve imposante, ce qui limite l'apport de lumière. Leur 
caractère souvent oligotrophe conduit à une faible production primaire autotrophe et à la 
dominance de l'hétérotrophie (Vannote et al. 1980). La litière est décomposée par l'activité des 
microorganismes décomposeurs, comme les bactéries et les champignons, notamment les 
hyphomycètes aquatiques (Weyers et Suberkropp 1996 ; Hieber et Gessner 2002), mais 
également par la consommation directe par des macroorganismes détritivores, principalement 
des invertébrés (Cummins 1974 ; Wallace et al. 1997). La production de biomasse des 
invertébrés consommateurs de litières et prédateurs est régulée par la quantité de litières 
apportées aux cours d’eau (Richardson 1991 ; Wallace et al. 1997). Les micro-décomposeurs 
et macro-détritivores participent à la conversion des particules organiques grossières en plus 
petites particules, en carbone organique et inorganique dissous, en CO2 et en nutriments 
solubles, mais aussi à la production de nouvelle biomasse hétérotrophe (Gessner et al. 1999). 
Les produits de décomposition sont utilisés comme ressources par d’autres organismes 
hétérotrophes et autotrophes, présents à l’aval des zones où se produit la décomposition 
(Vannote et al. 1980). La décomposition des litières au sein des cours d'eau de tête de bassin 
est donc fondamentale au fonctionnement de l’hydroécosystème, d’un point de vue local 
(Wallace et al. 1997) et global (Vannote et al. 1980). Ce processus est essentiel au cycle du 
carbone et des nutriments à l'échelle du globe (Post et al. 1990), puisque 90% de la biomasse 
issue de la production végétale terrestre échappe à l'herbivorie et rejoint le pool détritique 
(Cebrian 1999). 
Après une première phase de lessivage abiotique durant les premières heures d'immersion des 
feuilles (24 - 48 heures), correspondant à la perte rapide des produits solubles intra-cellulaires 
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(sucres, acides aminés, phénols, nutriments ; Suberkropp et al. 1976), les feuilles sont 
rapidement colonisées par les conidies d'hyphomycètes aquatiques dispersées dans la colonne 
d'eau (Bärlocher 1992 ; Gessner et al. 2007). Les hyphomycètes aquatiques sont, de par leur 
biomasse, le principal contrôle microbien de la décomposition des litières (Baldy et al. 1995 ; 
Hieber et Gessner 2002). Lorsque les conidies ont germé à la surface des feuilles, le mycélium 
des hyphomycetes aquatiques colonise la matrice foliaire et dégrade les composés organiques 
structurels grâce à des enzymes spécifiques. Ceci a pour conséquence un ramollissement de la 
feuille et un enrichissement en nutriments de la litière, via l'assimilation mycélienne des 
nutriments de la colonne d'eau. Ce changement structurel et chimique sous l'activité des 
hyphomycètes aquatiques, ou conditionnement des litières, favorise l'activité de consommation 
des litières par les macro-invertébrés détritivores (Suberkropp et Arsuffi 1984 ; Gessner et al. 
1999). 
La litière conditionnée par le mycélium des hyphomycètes aquatiques est consommée et digérée 
par les macro-invertébrés détritivores, ce qui a pour conséquence sa fragmentation en fines 
particules de matière organique (Fine Paticulate Organic Matter ou FPOM  ; Wallace et 
Webster 1996). Les macro-invertébrés contribueraient dans un certain nombre de cas à plus de 
50% dans la perte de masse des litières (Cuffney et al. 1990), et jouent donc un rôle primordial 
dans l'écosystème (Graça 2001). Les prédateurs sont également importants pour expliquer la 
variabilité d'intensité de ce processus, car en consommant ou en apeurant les proies détritivores, 
ils induisent des cascades trophiques mesurables via le taux de décomposition des litières 
(Woodward and Hildrew 2002 ; Jabiol et al. 2014 ; Lagrue et al. 2015). Les facteurs impliqués 
dans la décomposition des litières n'opèrent pas dans le temps comme une succession d'étapes 
discrètes, mais plutôt comme un ensemble continu ou concomitant (Gessner et al. 1999). 
L'ensemble de ces contrôles affectent positivement ou négativement la quantité et le type de 
produits de la décomposition (Gessner et al. 1999 ; Figure I.7), ce qui lie les propriétés du 
réseau trophique détritique (prédateurs, macro-détritivores, micro-décomposeurs, litières ; 
Figure I.7a), aux flux de matières à l'échelle locale (produits de décomposition ; Figure I.7b) 




Figure I.7. Réseau trophique détritique de cours d'eau de tête de bassin (a) ; produits de décomposition 
des litières (b) ; et lien avec le cycle global du carbone et des nutriments (c). Les rectangles représentent 
des propriétés du système : le type d'individu, de population ou d'espèce, la structure de la communauté 
et leur biomasse. La largeur des niveaux trophiques représente leur biomasse. Les flèches noires 
symbolisent les effets positifs du bas vers le haut (bottom-up), typiquement le transfert d'énergie aux 
niveaux supérieurs. Les flèches rouges symbolisent des effets du haut vers le bas (top-down) initiées par 
les prédateurs. Les flèches bleues symbolisent les effets indirects dus aux effets top-down, qui peuvent 
être de signe positif ou négatif. Les doubles flèches grises représentent l'effet de chaque niveau trophique 
sur les produits de décomposition (b) et leur potentielle rétroaction (FPOM : Fine paticulate organic 
matter ; DOC : Dissolved organic carbon ; NH4+ : Ammonium ; PO42- : Phosphates ; CO2 : Dioxyde de 
carbone). Les produits de décomposition peuvent être biotiques, comme la biomasse secondaire des 




I.3.2  Variabilité intraspécifique et décomposition des litières 
L'importance de la variabilité intraspécifique pour la décomposition des litières a été abordée 
principalement sous l'angle des traits physico-chimiques des litières (Whitham et al. 2006 ; 
LeRoy et al. 2007 ; Lecerf et Chauvet 2008 ; Jackson et al. 2013 ; Graça et Poquet 2014 ; Jackrel 
et Morton 2018). En effet, les traits physico-chimiques des feuilles varient entre et au sein des 
espèces, et sont connus pour être un facteur primordial de la variabilité du taux de 
décomposition des litières (Cornwell et al. 2008). La variabilité intraspécifique du taux de 
décomposition chez l'Aulne glutineux a été rapportée comme étant de même ampleur que la 
variabilité interspécifique locale (Lecerf et Chauvet 2008). La variabilité intraspécifique du 
taux de décomposition est vraisemblablement liée à celle des teneurs en nutriments et des fibres 
récalcitrantes (lignine) contenus dans les feuilles (Lecerf et Chauvet 2008). De nombreuses 
études ont, depuis, quantifié la part de variabilité de traits fonctionnels présente au niveau intra- 
et interspécifique chez les plantes (Albert et al. 2010 ; Albert et al. 2010 ; Messier et al. 2010). 
Très peu d'études à ce jour ont quantifiées l'importance de la variabilité intraspécifique des traits 
phénotypiques des consommateurs invertébrés présentant un contrôle direct (détritivores) ou 
indirect (prédateurs) sur la décomposition des litières. Des travaux ont préalablement mis en 
évidence que le régime alimentaire des détritivores ou des prédateurs peut varier entre 
populations, stades ontogéniques ou sexes d'une même espèce, et donc potentiellement 
influencer la vitesse de décomposition des litières (Dudgeon et Richardson 1988 ; Summers et 
al. 1997 ; Dangles 2002 ; Bondar et al. 2005 ; Bondar et Richardson 2009 ; Felten et al. 2008 ; 
Van der velde et al. 2009). Néanmoins, seulement quelques études récentes lient directement 
les traits phénotypiques mesurés sur des individus à la variabilité du taux de décomposition des 
litières (p. ex. : Rudolf et Rasmussen 2013a ; Raffard et al. 2017 ; Evangelista et al. 2017). 
I.4 Objectifs et hypothèses de travail 
I.4.1 Objectifs généraux 
L'objectif général de ce travail de thèse est de quantifier l'importance de la variabilité 
intraspécifique chez des invertébrés connus pour réguler directement (détritivores), ou 
indirectement (prédateurs), le taux de décomposition des litières dans les écosystèmes. Cet 
objectif général se décline en plusieurs questions et hypothèses testées via des études 
expérimentales. Celles-ci ont été menées sur le terrain et/ou au laboratoire, en considérant la 
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variabilité phénotypique aux niveaux de l'individu ou de la population. Les objectifs étaient les 
suivants (Tableau I.1) : 
(1) Quantifier l'ampleur de la variabilité du taux de consommation de litières aux niveaux inter- 
et intraspécifique chez des détritivores terrestres et aquatiques ; 
(2) Tester si cette variabilité intraspécifique individuelle pourrait être déterminée par les traits 
phénotypiques des individus détritivores ; 
(3) Tester si les relations entre les traits phénotypiques individuels et la décomposition des 
litières sont généralisables au cas des cascades trophiques initiées par des prédateurs en 
conditions naturelles ; 
(4) Tester si l'origine des populations de prédateurs le long d'un gradient latitudinal pourrait 
influencer la décomposition des litières à travers les cascades trophiques dans un contexte de 
réchauffement climatique. 
Tableau I.1 : Récapitulatif des objectifs abordés dans les chapitres de cette thèse, avec le détail des 
modèles d'étude, des niveaux d'organisation biologique d'investigation. 
Objectifs Modèle(s) biologique(s) 
Niveau 
d'organisation 
Niveau d'investigation Chapitre 
1 
5 espèces de détritivores 





2 Gammarus fossarum - individu Microcosme 2 
2 et 3 Cordulegaster boltonii - individu Ecosystème naturel 3 








I.4.2 Hypothèses générales 
Trois questions générales sont communes à plusieurs chapitres : 
1) Peut-on relier le phénotype des individus à leur effet sur les niveaux d'organisation 
supérieurs ? (Figure I.8) 
2) La variabilité inter-individuelle des traits phénotypiques et de leurs effets sur la 
décomposition des litières (impact sur l'écosystème) est-elle répétable au cours du 
temps ? (Figure I.8a) 
3) Est-ce que la masse des individus est le trait qui explique le plus la variabilité inter-
individuelle d'effet sur la décomposition des litières ? (Figure I.8b). 
Des hypothèses spécifiques à chaque chapitre ont également été testées. Dans le Chapitre III, 
nous faisons l'hypothèse que la plus grande variabilité du taux de consommation des litières 
que nous attendons au niveau interspécifique est due au fait que la taille des organismes varie 
plus entre espèces qu'entre individus d'une même espèce. Dans le Chapitre IV, nous faisons 
l'hypothèse que tous les traits phénotypiques n'ont pas la même propension à affecter le taux de 
consommation de litières des individus détritivores, puisque des liens de covariation et de cause 
à effets entre les traits impliquent des liens directs et indirects avec le taux de consommation 
des litières. Nous avons également voulu savoir dans le Chapitre V si différents traits n'avaient 
pas la même propension à moduler les cascades trophiques individuelles sur la décomposition 
des litières. 
En dehors de l'effet important de la masse corporelle, nous nous attendons à ce que le sexe des 
individus explique une grande part des variations phénotypiques et donc également en partie la 
variabilité inter-individuelle d'effet sur la consommation ou la décomposition des litières 
(Figure I.8c). En dehors des effets de la masse corporelle et du sexe, nous nous attendons à ce 
que les différences physiologiques, comportementales et de traits d'histoires de vie (POLS), 
puisque reliées à la gestion énergétique des organismes, prédisent une partie des variations 
d'effets individuels ou populationnels sur la vitesse de consommation ou de décomposition des 
litières (p. ex. à travers les cascades trophiques). Les traits morphologiques peuvent également 




Figure I.8. Graphiques illustrant les hypothèses et prédictions de ce travail de thèse (données simulées). 
(a) La première hypothèse de travail est que la variabilité inter-individuelle d'impact sur l'écosystème 
(taux de consommation de litières ou cascades trophiques) n'est pas due au hasard mais est bien inhérente 
aux traits phénotypiques des individus. Cette hypothèse est valide si l'impact d'un individu sur 
l'écosystème est répétable au cours du temps, c’est-à-dire si un même individu impacte l'écosystème 
avec la même intensité (les points de couleurs sont différents individus et deux points d'une même 
couleur sont des mesures à des temps distincts). (b) Une fois ce prérequis validé, et en s'appuyant sur la 
Théorie Métabolique de l'Ecologie (MTE), nous nous attendons à ce que les variations de masse 
corporelle entre individus expliquent la majeure partie de la variabilité inter-individuelle d'impact sur 
l'écosystème (la ligne noire de régression de type puissance désigne l'effet de la masse corporelle). (c) 
En dehors des variations de masse, nous nous attendons à ce que le sexe des individus explique de la 
variabilité non-expliquée par la masse corporelle (les points gris désignent des individus femelles et les 
points noirs des individus males). (d) Pour finir, nous nous attendons à ce que les traits phénotypiques 
morphologiques et les traits reliés au rythme de vie (POLS) nous permettent d'expliquer la variabilité 
inter-individuelle non-expliquée par la masse corporelle et le sexe des individus (doubles flèches vertes).  
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I.4.3 Travaux effectués en complément de ce travail de thèse 
En parallèle de la réalisation de ces quatre études, ce projet de thèse m'a conduit à la réalisation 
de deux études supplémentaires dans le cadre de stages de Master 2 que j'ai eu le plaisir de co-
encadrer. Une première étude (stage d'Achour Laribi) a consisté à explorer les liens entre les 
facteurs environnementaux et la variabilité morphologique et de sex-ratios entre populations de 
Cordulegaster boltonii (Odonata, Anispotera) sur le massif de la Montagne Noire. Cette étude 
a principalement permis d'alimenter la réflexion à l'amont de l'étude présentée dans le Chapitre 
V (Supplementary materials). Les résultats principaux de ce travail sont présentés dans 
l'Annexe 2. Une seconde étude (stage de Tom Réveillon), en collaboration avec Arnaud Sentis 
(SETE), visait à mieux comprendre les liens entre la masse des individus et la variabilité inter-
individuelle de réponses du taux métabolique d'un détritivore (Gammarus fossarum) face à une 
augmentation de la température  ; les résultats principaux sont présentés en tant que support à 
la discussion (Annexe 3). 
Des travaux de vulgarisation auprès du grand public ont conduit à l'initiation d'un projet 
pédagogique à destination du monde scolaire (écoles primaires, collèges et lycées), visant à 
sensibiliser les plus jeunes à l'étude du processus de décomposition des litières. Ce travail 
collaboratif a conduit à la réalisation d'un guide pédagogique et d'un poster illustré, qui sont 








CHAPITRE II  
METHODOLOGIE 
Sites d'étude 
Ce projet de thèse vise à démontrer si la variabilité intraspécifique du phénotype des invertébrés 
est importante pour le fonctionnement de l'écosystème. Afin de poursuivre cet objectif, nous 
avons considéré à la fois la variabilité phénotypique chez des : 
 Espèces de détritivores terrestres et aquatiques (rectangles respectivement bleus et rouges, 
localisés dans le sud de la France, site numéro 2, Figure II.1, Chapitre III),  
 Populations d'une même espèce le long d'un gradient latitudinal (Cordulegaster boltonii ; 
rectangles rouges, site 2, Figure II.1a, Chapitre VI),  
 Populations d'une même espèce au sein d'un même massif forestier (Cordulegaster boltonii ; 
Montagne Noire, n = 51 ; points oranges, Figure II.1b, Annexe 2),  
 Individus d'une même population de détritivores terrestres et aquatiques (rectangle bleu, et 
site 2, Figure II.1, Chapitre III), et  
 Individus d'une même espèce de détritivores (Gammarus fossarum ; site 1, Figure II.1b, 
Chapitre IV et Gammarus fossarum, site 3, Figure II.1b, Annexe 3) et de prédateurs 
aquatiques (Cordulegaster boltonii ; site 1, Figure II.1b, Chapitre V). 
Tous les sites étudiés dans cette thèse représentaient des écosystèmes majoritairement 
influencés par les apports de litières, le site terrestre étant une haie et les sites aquatiques des 
cours d'eau de tête de bassins forestiers d'un faible ordre de Strahler (majoritairement 1 ou 2). 
En effet, la majorité des sites d'étude est localisée sur le massif de la Montagne Noire (Figure 
II.1b), un contrefort du Massif Central, les autres étant situés près du massif de la Serra da 
Estrela au Portugal (Ribeiro de Múceres) et sur le massif vosgien (Ravines ; Figure II.1a). Les 
cours d’eau concernés sont peu minéralisés car présents sur des massifs composés de roches 
métamorphiques (granites et gneiss), de type torrentiel dû aux pentes relativement importantes 
et s'écoulant au travers d'un couvert forestier mixte, donc limitant les apports de lumière. Ces 
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conditions sont relativement limitantes pour la production primaire autotrophe, conduisant à 
des réseaux trophiques principalement hétérotrophes, basés sur les apports allochtones ripariens 
(typiquement constitués de litières). Ces systèmes évoluent cependant vers des apports de 
carbone organique d'origine mixte ou autotrophe lorsque la couverture de canopée est moins 
importante (Evangelista et al. 2014). 
 
Figure II.1. Carte des sites de prélèvement des invertébrés pour les différentes études du travail de 
thèse. (a) Carte des sites à l'échelle européenne et (b) régionale (Montagne Noire). Les rectangles rouges 
indiquent les sites aquatiques, et le rectangle bleu indique le site terrestre (a). Les sites oranges sont les 
sites de l'étude correspondant au Supplementary materials du Chapitre V et à l'annexe 2. Les sites 
numérotés sont des sites spécifiques à d'autres études (b). 
Organismes d'étude 
Nous avons utilisé des invertébrés détritivores (5 espèces terrestres et 5 espèces aquatiques) et 
une espèce d’invertébré prédateur aquatique comme modèles biologiques (Tableau II.1). 
L’ensemble des 10 espèces de détritivores a servi de base à la comparaison inter- versus 
intraspécifique dans la première étude présentée au chapitre suivant (Chapitre III). Le 
détritivore Gammarus fossarum (Figure II.2a) était l’organisme modèle pour une étude visant 
à faire le lien entre la variabilité inter-individuelle de plusieurs types de traits phénotypiques et 
le taux de consommation individuel (Chapitre IV et Annexe 3). 
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Gammarus fossarum (Koch 1835) est une espèce de petite taille (<1,5 cm) qui affectionne les 
cours d'eau de tête de bassin frais et oxygénés, supporte des vitesses d'écoulements 
releativement importantes, et donc est présent dans les cours d'eau de type forestier et torrentiel. 
Sur son aire géographique, il partage le réseau hydrographique selon un gradient amont-aval 
avec les espèces G. pulex (Linnaeus 1758) et roseli (Gervais 1835) trouvés plus à l'aval de la 
succession longitidinale, même si on peut parfois trouver ces trois espèces en sympatrie dans la 
partie médiane des cours d'eau (Pöckl et al. 2003). G. fossarum présente deux grands types 
génétiques en Europe occidentale, qui sont en contact au centre de l'Europe, entre les bassins 
du Rhin et du Danube (Müller 2000). Sa durée de vie est de 1 à 2 ans, et la période de 
reproduction est étalée le long de la période de croissance estivale, avec un pic de reproduction 
au printemps (Pöckl et al. 2003). Ce crustacé amphipode très commun dans les ruisseaux 
forestiers et montagneux en Europe est, par son ubiquité et ses abondances souvent fortes, une 
espèce clé pour la décomposition des litières et le transfert d'énergie aux prédateurs (Dangles 
et al. 2004 ; Lecerf et al. 2005 ; Felten et al. 2008 ; Bundschuh et al. 2011 ; Lagrue et al. 2015), 
et présente donc un fort intérêt pour l'étude de sa variabilité phénotypique et de ses effets 
supposés sur la décomposition des litières. 
Tableau II.1. Récapitulatif des espèces utilisées dans les expériences de cette thèse. 
Nom de l'espèce Système Classe Ordre Famille Chapitre 
Chaetophiloscia elongata Terrestre Malacostraca Isopoda Philosciidae 3 
Philoscia muscorum Terrestre Malacostraca Isopoda Philosciidae 3 
Polydesmus angustus Terrestre Diplopoda Polydesmida Polydesmidae 3 
Armadillidium vulgare Terrestre Malacostraca Isopoda Armadillididae 3 
Glomeris marginata Terrestre Diplopoda Glomerida Glomeridae 3 
Amphinemura sp. Aquatique Hexapoda Plecoptera Nemouridae 3 
Gammarus fossarum Aquatique Malacostraca Amphipoda Gammaridae 3 et 4 
Sericostoma personatum Aquatique Hexapoda Trichoptera Sericostomatidae 3 
Potamophylax cingulatus Aquatique Hexapoda Trichoptera Limnephilidae 3 
Tipula lateralis Aquatique Hexapoda Diptera Tipulidae 3 
Cordulegaster boltonii Aquatique Hexapoda Odonata Cordulegastridae 5 et 6 
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Nous avons voulu tester la réponse du taux de décomposition des litières à la variabilité 
intraspécifique des traits d’un prédateur via les cascades trophiques, en condition naturelle 
(Chapitres V) ou en canaux artificiels (Chapitre VI). Nous avons également voulu décrire la 
variabilité inter-populationnelle d'abondances, de sex-ratios et de traits morphologiques chez 
ces mêmes invertébrés prédateurs dans des cours d'eau forestiers de la Montagne Noire. Dans 
ces deux chapitres, nous avons utilisé comme modèle biologique des larves d'odonates 
(Anispotera) de l'espèce Cordulegaster boltonii (Figure II.2b). 
Cordulegaster boltonii (Donovan 1807) ou Cordulegastre annelé (Golden-ringed dragonfly) est 
une libellule anispotère de grande taille (~7 cm chez l'adulte), dont l'aire de répartition s'étend 
du Magreb au sud de la Scandinavie (Ferreras-Romero et Corbet 1999). C. boltonii est l'espèce 
la plus courante et abondante du genre Cordulegaster en Europe (Ferreras-Romero et Corbet 
1999), où l’on trouve 8 espèces (Froufe et al. 2014). Cette espèce est polytipique, car présentant 
une grande variabilité morphologique chez l'adulte en fonction des différentes localités au sein 
de son aire de répartition. Ces types morphologiques étaient jusqu'alors considérés comme 
correspondant à 4 sous-espèces (Boudot 2001). Or, des travaux récents utilisant une approche 
biomoléculaire basée sur des fragments d'ADN mitochondrial et ribosomique [cytochrome c 
oxidase I (COI) et Internal Transcribed Spacer-1 (ITS-1)] reportent une faible variabilité 
génétique sur ces marqueurs pour C. boltonii, et n'observent aucune séparation nette entre ce 
que l'on considérait comme étant 4 sous-espèces morphologiques, mis à part pour le type C. 
boltonii algirica, présent au Magreb (Froufe et al. 2014). 
Le développement de la larve de C. boltonii, échelonné en 14 stades larvaires dure 2 à 5 ans en 
fonction de la latitude (Ferreras-Romero et Corbet 1999). La période de vol de l'adulte après 
émergence de la larve s'étend de juin à septembre, et les adultes utilisent le chenal des cours 
d'eau comme habitat de chasse en plein vol, où ils capturent de petits insectes (observations 
personnelles). A l'état larvaire, cette espèce est principalement inféodée aux habitats 
sablonneux et graveleux des cours d'eau forestiers (Ferrers-Romero et Corbet 1999 ; de Nadaï 
Monoury et al. 2014), où elle s'enfouit pour chasser à l'affût des invertébrés aquatiques de plus 
petite taille, grâce à son masque préhensile (Bo et al. 2011). La granulométrie préférée de 
l'habitat de chasse des larves de C. boltonii, tout comme la taille préférée de ses proies semblent 
être dépendantes de la taille corporelle des individus ; les plus petits individus utilisent des 
substrats plus fins (chez C. dorsalis en Colombie britannique ; Marczac et al. 2006) et capturent 
33 
 
des proies plus petites (Woodward et Hildrew 2002 ; Bo et al. 2011) que les plus gros individus. 
Ses fortes abondances [couramment entre 10 et 50 individus m–2 d'habitat favorable, c'est-à-
dire des sables ou graviers en Montagne Noire (Supplementary Materials du Chapitre V), 
habitats propices aux accumulations de litières] font de ce prédateur un agent de contrôle 
indéniable de la vitesse de décomposition des litières à travers les cascades trophiques 
(Woodward et Hildrew 2002 ; Jabiol et al. 2014 ; Lagrue et al. 2015). Nous avons vu que cette 
espèce possèdait un fort potentiel pour étudier l'effet de la variabilité intraspécifique sur la 
décomposition des litières au niveau inter-populationnel, en raison de sa vaste aire de répartition 
en Europe couvrant plusieurs conditions thermiques. Cette espèce possède également un fort 
intérêt pour étudier les différences inter-individuelles au sein d'une population. En effet, en plus 
de la présence de dimorphisme sexuel chez la larve, où les femelles d'une même cohorte sont 
plus grosses que les mâles (Ferrers-Romero et Corbet 1999), cette espèce, tout comme l'espèce 
nord-amériquaine C. dorsalis, comprendrait des individus de type "rapides" et "lents" au sein 
d'une même cohorte. Ainsi, les individus "rapides" nécessiteraient deux années pour compléter 
leur cycle de vie, contre les trois années nécassaires aux individus "lents" pour accéder au stade 
adulte (Ferrers-Romero et Corbet 1999; Marczac et al. 2006). 
 
Figure II.2. Photographies d'un individu de l'espèce de détritivore Gammarus fossarum (a) et d'un 





Des microcosmes en laboratoire maintenus dans des salles thermo-régulées ont été utilisés à 
plusieurs occasions pour mesurer des traits au niveau individuel, comme la consommation de 
litières chez les détritivores (Chapitres III et IV ; Figure II.3a). Grâce à leur faible taille et leur 
structure simple, les microcosmes ont l’avantage de permettre un bon niveau de réplication des 
expériences et une standardisation des conditions expérimentales, prérequis indispensables 
pour aboutir à des mesures précises et répétables. Nous avons opté pour un compromis entre 
réalisme et contrôle des facteurs externes dans l'expérience du Chapitre VI, où nous avons 
manipulé la température de rivières artificielles simulant des réseaux trophiques détritiques à 
deux niveaux trophiques (litières et détritivores) ou à trois niveaux trophiques (litières, 
détritivores et C. boltonii) (Figure II.3b). Enfin, l'expérience du Chapitre V a été réalisée dans 
des cages expérimentales installées au sein d'un cours d'eau (Figure II.3c). Ce type de dispositif 
est couramment utilisé pour évaluer l’impact des prédateurs sur les communautés naturelles de 
proies et le fonctionnement de l’écosystème (Cooper et al. 1990 ; Englund 1997 ; Shurin et al. 
2002 ; Woodward et Hildrew 2002 ; Borer et al. 2005 ; Jabiol et al. 2014 ; Lagrue et al. 2015). 
Dans notre étude, les cages positionnées en bordure de rivière et remplies de sable standard 
retenaient les litières et l'individu prédateur que l'on avait ajouté, mais laissaient circuler l'eau 




Figure II.3. Illustration des systèmes expérimentaux utilisés lors des expériences de la thèse. (a) 
Microcosmes aquatiques (haut) et un individu de Philoscia muscorum en train de consommer des 
disques de litière standardisés (bas). (b) Disposition (gauche) et vue éloignée (droite) des rivières 
artificielles utilisées au LIEC à Metz. (c) Vue éloignée (gauche) et vue subaquatique (droite) des cages 






CHAPITRE III  
VARIABILITE DU TAUX DE CONSOMMATION DE LITIERES 
AUX NIVEAUX INTER- ET INTRASPECIFIQUES CHEZ DES 
DETRITIVORES TERRESTRES ET AQUATIQUES 
Malgré l'importance des macro-invertébrés pour le processus de décomposition des litières en 
milieu aquatique et terrestre (Wallace et al. 1997 ; Graça 2001 ; Gessner et al. 2010), aucune 
étude à notre connaissance ne renseigne sur le partitionnement de la variabilité entre les niveaux 
inter- et intraspécifiques du taux de consommation de litières, un trait a priori directement 
impliqué dans la décomposition des litières. Avec une étude au laboratoire, nous avons voulu 
tester chez des détritivores terrestres et aquatiques la répétabilité du taux de consommation de 
litières au cours du temps, quantifier la variabilité de ce trait aux niveaux inter- et 






Inter- and intraspecific litter consumption rate variability 
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Abstract 
Do inter- and intraspecific levels contribute equally to the functional variability? To answer this 
general question, we partitioned the litter consumption rate variability into inter- and 
intraspecific components across terrestrial and aquatic detritivorous invertebrates. We found 
that ecosystems type (terrestrial vs. aquatic) did not account for the total functional variability. 
About half (53%) of variation in litter consumption rate was due interspecific differences 
whereas within-species variability contributed to 34%. Ecosystem type did not alter how 
functional variability was partitioned between inter- and intraspecific levels. Therefore, we 
suggest that intrinsic constraints over litter consumption of detritivores inhabiting both 
ecosystems are similar, and that future studies and conservation plans should consider 
intraspecific functional variability as an important part of biodiversity. A part of functional 
variability was attributable to body mass at the interspecific level, but it was not the case at the 
intraspecific level. This may indicate that the importance of body size in mediating impacts of 
environmental changes on ecosystems decreases as we move down the hierarchy of biological 
organization. 
Keywords: Body mass; detritivores; functional traits; individuals; intraspecific variability; litter 




Biodiversity is steeply declining (Butchart et al. 2010), and intraspecific variability of traits are 
shifting under anthropogenic changes (Hendry et al. 2017; Alberti et al. 2017). This reinforces 
the need to investigate how functional variability is partitioned between inter- and intraspecific 
levels, and to test if common patterns are found in different ecosystems. 
Terrestrial and aquatic detritivorous invertebrates ingest plant litter detritus, enlivening the 
global carbon cycle (Gessner et al. 1999; Gessner et al. 2010; Schmitz et al. 2014) and 
ecosystem services (Kremen 2005). Detrital habitats in streams and forests show many 
similarities in how they are structured and how microbial and macro-organisms process leaf 
litter (Wagener et al. 1998). Moreover, since terrestrial and aquatic detritivores share a common 
resource, physiological and evolutionary constraints are likely the same irrespective of the 
habitat type. For instance, the constraint imposed by body size on metabolic rates should lead 
to similarities in the mass-specific rates at which terrestrial and aquatic detritivores consume 
terrestrial plant litter (Brown et al. 2004; Pawar et al. 2012). 
In contrast, the leaf litter layer is more homogeneous and stable in forest floor habitats compared 
with riverbed habitats, where litter packs are heterogeneously distributed (Gjerløv and 
Richardson 2004) and are affected by discharge. In addition, detritus in aquatic ecosystems are 
more nutritious than in the terrestrial counterpart, since streams receive and concentrate 
nutrients percolating from land (Cebrian and Lartigue 2004). This temporal unpredictability of 
forested stream leaf litter and their higher nutritive quality may explain why detritivores 
inhabiting aquatic ecosystems exhibit higher growth rates and faster life histories than terrestrial 
species (Nowlin et al. 2008). As a result, aquatic detritivores could consume leaf litter at faster 
rates than terrestrial detritivores (Gessner et al. 2010; Réale et al. 2010). 
Functional diversity effects on ecosystem processes have been assumed to emerge from 
interspecific phenotypic variation, following the paradigm that long-term evolution maximizes 
niche differentiation of species and leads to small intraspecific variability (Albert et al. 2010). 
Yet, natural selection acts on individual's phenotypes at short time scales (Carlson et al. 2011), 
and diversification emerges faster than we thought initially within and among populations 
adapted to different conditions (Hendry et al. 2017). Recent studies in plant and animal ecology 
showed that intraspecific trait variation is non-negligible and matters ecologically (Lecerf and 
Chauvet 2008; Albert et al. 2010; Messier et al. 2010; Albert et al. 2010; Start and Gilbert 2017; 
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Raffard et al. 2017; Evangelista et al. 2017; Des Roches et al. 2018; Rota et al. 2018). Therefore, 
ecosystem-level changes can emerge from a change in intraspecific trait variation, without any 
change in species composition (Palkovacs et al. 2012). Evolutionary rules shaping the 
contribution of inter- and intraspecific levels to the total functional variability of a community 
of detritivores should be the same for terrestrial and aquatic ecosystems. Therefore, we expect 
no difference between terrestrial and aquatic ecosystems in the patterns of partitioning of 
detritivores’ functional variability. 
Previous works whose goal was to partition inter- and intraspecific functional traits variability 
and their ecological effects did not inform us how much body mass accounted for the results. 
We can expect that a part of the functional traits’ variability found at the interspecific level 
could be explained by broader body mass range among species than among individuals within 
a species (Pawar et al. 2012). A reduction of body mass at inter- and intraspecific levels is 
observed under anthropogenic changes, for instance under urbanization (Merckx et al. 2018) 
and global warming (Daufresne et al. 2009). Such a body mass shift leads to the homogenization 
of body mass variability, since body mass range is bounded toward zero. This homogenization 
could re-shape the distribution of functional traits variability between inter- and intraspecific 
levels. 
Here we raised the question: how does litter consumption rate vary between and within species 
of detritivores? We conducted a laboratory experiment with detritivore invertebrates originating 
from terrestrial and aquatic ecosystems and consuming a standardized leaf litter. Our design 
allowed us to test for differences between ecosystem types (2), between species within each 
ecosystem type (5 species by habitat), and among individuals within species (30 individuals by 






Invertebrate sampling and general design 
We collected individual detritivores from two sites locations. The terrestrial detritivores came 
from the hedgerows of a permanent mown meadow (South Western of France, 43°16' 24.3" N; 
0° 55’ 23.3" E; Long-Term Ecological Research site 'Vallées et Coteaux de Gascogne', 
LTER_EU_FR_003). The aquatic detritivores came from a low-order pristine forested stream 
located in the same region as the terrestrial site, and were sampled from submerged litter patches 
(Peyreblanque River, Montagne Noire, South Western of France, 43° 26' 5.1" N; 2°12' 56.1" 
E). Collection occurred at less than a two-week interval. We selected the five most common 
detritivore species from the terrestrial site (Chaetophiloscia elongata, Dollfus (1884); Philoscia 
muscorum, Scopoli (1763); Polydesmus angustus, Latzel (1884); Glomeris marginata, Villers 
(1789) and Armadillidium vulgare, Latreille (1804)), and from the aquatic site (Amphinemura 
sp.; Gammarus fossarum, Koch (1836); Sericostoma personatum, Kirby and Spence (1826); 
Potamophylax cingulatus, Stephens (1837) and Tipula lateralis, Meigen (1804)). For each of 
them, we sorted thirty individuals of contrasted body sizes. To obtain an estimate of inter-
individual variability of litter consumption rates, we conducted the same litter feeding 
experiment twice at one-week interval. We used a fully-nested experimental design (Bailey et 
al. 2009) with the trial (n=2) nested in the individual level, individuals nested in the species 
level (n=30 individuals by species), and species nested in the ecosystem type (n = 5 species by 
ecosystem type). 
Detritivore acclimatization and leaf litter conditioning 
In order to limit phenotypic trait variations owing to microhabitat differences among collected 
individuals, we acclimatized organisms for two weeks to laboratory conditions, immediately 
after the field sampling and until the beginning of the experiment. This acclimatization step 
took place in the dark at a temperature set up at 15°C (15.6°C ± 0.58 SD). Plastic containers 
were filled either with moist soil from the terrestrial site or with aerated water from the aquatic 
site. Leaf litter from both sites was provided ad libitum to the detritivores. We then acclimatized 
aquatic organisms to the mineral water used in the feeding experiment, by gradually replacing 
the water of the site with mineral water. 
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We used air-dried ash (Fraxinus excelsior, Linné (1753)) leaves that were carefully selected to 
minimize variations in color, shape and toughness. Leaves were sampled from a single tree. We 
rewetted the leaves in a tray filled with distilled water before 10-mm leaf discs were cut using 
a cork-borer. We used a tank filled with 5 L of aerated water and macerated leaf litter originating 
from the aquatic site to obtain an inoculum of microbial decomposers. When the concentrations 
of fungal spores peaked (~ 20 000 spores per litter), we used this water for litter conditioning. 
The leaf discs were then added after being sterilized in an autoclave (5L Erlenmeyer filled with 
2L of distilled water; 1h at 121°C), which also removed soluble compounds contained in the 
leaves. The microbial inoculation took place under constant aeration and agitation for ten days. 
We renewed the natural inoculum at days three and six. After having constituted batches of six 
leaf discs, we freeze-dried and weighed them individually with a precision balance (± 0.001 
mg), in order to estimate initial mass. 
Litter consumption experiments 
We deployed a total of 330 microcosms (9 × 6.5 × 3.5 cm) filled with 50 mL of calibrated sand, 
previously washed with tap water. One-half of the microcosms was used with aquatic 
detritivores and the second half with terrestrial detritivores. We tested 30 individuals for each 
of the five species, and we kept 15 controls without detritivores for each ecosystem type. The 
sand inside the terrestrial microcosms was moistened in a consistent way by adding 5 mL of 
mineral water before the experiment. The aquatic microcosms were filled with 100 mL of 
mineral water. Forty-eight hours before the beginning of the experiments, individuals were 
randomly assigned to microcosms, without food to starve them. The feeding experiment began 
when we added rewetted discs to the microcosms. We retrieved the leaf discs of five controls 
for terrestrial and aquatic microcosms at ~ 48, 72 and 96 hours in order to capture potential 
temporal dynamics of microbial decomposition rates. Detritivores were allowed to feed on the 
leaf discs until discs area has shrinked between 50 to 75% (visually assessed). We retrieved the 
remaining > 1mm litter fragments and kept them frozen at –20°C. Individuals that were allowed 
to feed on leaf discs for less than 4 days (maximal duration of the experiment), were fed ad 
libitum with additional leaf discs until 48 hours before the experiment was repeated a second 
time. The second trial was conducted in the same manner as the first one. At the end, the 
individuals were starved 24 hours and were then sacrificed by freezing at –20°C. We freeze-




We first tested if litter mass loss in control microcosms (without detritivore) showed differences 
between ecosystem types or between trials using one-way ANOVAs. Since we retrieved five 
control microcosms at ~48, 72 and 96 hours for terrestrial and aquatic conditions, we were able 
to identify dynamics in microbial decomposition rates, in order to best estimate litter 
consumption rate by detritivores. Visual inspection of those dynamics showed a negative sub-
linear trend of microbial decomposition rate (I microbial), that we modelled by fitting a negative 
model by the mean of non-linear least square regression: 
𝐼 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑏𝑖𝑎𝑙 = 𝑐 𝑒
(𝑎 𝑇)                                                                                                          (eq. 1), 
with 𝑐 an intercept, 𝑎 a decay exponent, and 𝑇 the duration (~48, 72 and 96 hours). We then 




− 𝑝𝑟𝑒𝑑𝑖𝑐𝑡𝑒𝑑 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑏𝑖𝑎𝑙                                                                                  (eq. 2), 
where 𝑀𝑖 and 𝑀𝑓 are the initial and final dry mass of leaf litter in the microcosm with the ith 
invertebrate, and 𝑝𝑟𝑒𝑑𝑖𝑐𝑡𝑒𝑑 𝑚𝑖𝑐𝑟𝑜𝑏𝑖𝑎𝑙 is the predicted value of microbial decomposition at time 
T. 
Over the 300 individuals we assayed twice, 26 died and thus corresponding values were 
removed from the dataset (8.7% of mortality). Additional eleven individuals displaying a 
negative value for consumption rate were removed from the final dataset containing 537 
observations. Although these observations might not always be due to measurement error, they 
could not have been analyzed in a log-log space used to assess the relationship between litter 
consumption rates and body mass (Brown et al. 2004). 
The main objective of this study was to decompose the variance of litter consumption rate 
owing to ecosystem type, species, and individuals, with and without accounting statistically for 
the control of body mass. The Metabolic Theory of Ecology (MTE) assumes that energy flows 
passing through an organism (e.g. metabolic rate, food intake) scales allometrically with its 
body mass (Brown et al. 2004): 
𝐼 = 𝐼0𝑀
𝑏                                                                                                                            (eq. 3), 
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where I0 is a normalization constant, M is the individual body mass and b is a power-law 
exponent. We analysed this equation statistically with mixed effect models using the linearized 
form: 
𝐿𝑜𝑔10(𝐼)ESIW = 𝑏 𝐿𝑜𝑔10(𝑀) + 𝐿𝑜𝑔10(𝐼0) + α𝐸 + βES + γESI + εESIW                          (eq. 4), 
where α𝐸  is the variance component for ecosystem type, βES is the interspecific variance 
component nested in ecosystems, γESI is the variance component for individuals nested within 
species and ecosystems, and εESIW is the residual intra-individual variance (further abbreviated 
'res-IIV') depicting individual differences between the two experimental trials. 
In a first model, we did not include body mass effect (no fixed effect). Therefore, this first 
model expresses the variance of 'Per capita consumption rate'. In a second model, we included 
body mass as a fixed effect, while we maintained the same random structure. This second model 
expresses the variance of 'Mass-specific consumption rate'. 
We tested the significance of the random terms of both models using a log-likelihood ratio test 
with the Restricted Maximum Likelihood (REML) approach. We followed the same procedure 
for these two models to calculate the variance components of all organizational levels. We 
computed 95% bootstrapped (500 samples) confidence intervals for estimated percentages of 
variance following the procedure in Messier et al. (2010). 
We estimated the explanatory power of body mass (fixed effect) by computing a marginal R² 
(R² m). The associated conditional R² (R² c) gave the percentage of variance explained by both 
fixed and random effects (Nakagawa and Schielzeth 2013). 
To compare ecosystem types, the models were run on the terrestrial and aquatic subsets of the 
data separately. 
We added an interaction between body mass and species (Body mass × Species) in the model 
described in equation 2, with only the individual random term to obtain species-specific mass 
scaling exponents. 
In order to assess the temporal consistency of individual differences in litter consumption rate 
between the two experimental trials, we calculated repeatability estimates by calculating the 
Intraclass Correlation Coefficient (ICC) from a mixed effect model without fixed effect and 
with the individual as a random effect. The ICC is defined as the variance observed among 
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individuals divided by the total variance in the dataset. A likelihood ratio test was used to assess 
the significance of ICCs. 
We used the 'nlme' package (Pinheiro et al. 2017) for mixed effects models, and the 'MuMIn' 
package (Barton 2018) for marginal and conditional R² computations. We performed all 
statistical analyses with the version 3.3.1 of the R software (R Core Team 2017). 
Results 
Litter mass loss rate in controls showed no significant difference between ecosystem types (one-
way ANOVA; F1,58= 1.15; P=0.289), nor between trials (one-way ANOVA; F1,58= 1.42; 
P=0.239). However, it declined with time following a negative exponential relationship (R² = 
0.51; F1,58 = 59.11; P<0.0001; Figure III.S1). 
We observed substantial and repeatable variations in litter consumption rate assessed at the 
individual level (ICC, LRT, Table III.1). Body mass variation was 2.6-fold higher at the 
interspecific than intraspecific level (between species SD = 24.1 and mean within-species SD 
= 9.4). The magnitude of variation in per capita consumption rate was great among species, as 
well as among individuals within species, with ranges spanning 7 and 10 orders of magnitude 




Table III.1. Summary of the variables investigated in this study. The column 'Scaling' shows the 
estimated power-law exponent for the relationship between litter consumption rate and body mass. 'ICC' 
(Intraclass Correlation Coefficient) is the repeatability index calculated without including fixed effects 
in the model, and 'LRT' is the corresponding likelihood ratio test for ICC significance. 
Levels 
Body mass (mg) 
± SD 
Consumption 









Whole dataset 21.86 ± 23.98   4.18 ± 6.99    0.56 ± 0.13 0.72 [0.65; 0.77] 186.67; <0.0001 
Aquatic detritivores 18.81 ± 26.62   6.22 ± 9.29    0.48 ± 0.17 0.78 [0.70; 0.84] 116.39; <0.0001 
Amphinemura sp.   0.43 ±   0.15   0.39 ± 0.21    1.69 ± 0.50 0.56 [0.24; 0.76]     9.50;   0.0010 
Gammarus fossarum   4.15 ±   2.15   2.09 ± 1.86    1.37 ± 0.08 0.51 [0.17; 0.73]     8.49;   0.0020 
Sericostoma personatum 11.56 ±   4.24   1.86 ± 1.74 – 0.58 ± 0.14 0.62 [0.32; 0.81]   10.55;   0.0006 
Potamophylax cingulatus 24.22 ±   9.07 21.36 ± 8.11    0.20 ± 0.19 0.02 [0.00; 0.36]     0.00;   0.4846 
Tipula lateralis 76.47 ± 29.90   3.06 ± 2.88 – 1.22 ± 0.20 0.38 [0.00; 0.73]     1.48;   0.1119 
Terrestrial detritivores 24.77 ± 20.80   2.23 ± 2.35    0.73 ± 0.20 0.64 [0.53; 0.73]   68.77; <0.0001 
Chaetophiloscia elongata   3.73 ±   1.35   0.30 ± 0.33    0.09 ± 0.21 0.36 [0.00; 0.65]     3.44;   0.0318 
Philoscia muscorum   7.57 ±   2.96   0.82 ± 0.46    0.95 ± 0.18 0.47 [0.08; 0.72]     5.13;   0.0118 
Polydesmus angustus 23.37 ±   5.13   4.53 ± 2.47    0.38 ± 0.36 0.60 [0.32; 0.78]   12.50;   0.0002 
Glomeris marginata 39.52 ± 19.43   3.02 ± 2.09    0.91 ± 0.11 0.47 [0.14; 0.71]     7.13;   0.0038 
Armadillidium vulgare 45.31 ± 19.36   1.92 ± 2.03    0.77 ± 0.17 0.27 [0.00; 0.58]     1.77;   0.0914 
 
The random part of the model (i.e. organizational levels) captured a large amount of the total 
variance of per capita consumption rate (R²c = 0.72; Figure III.1a). The variance explained by 
the model did not change substantially from the previous model when we added body mass as 
a fixed effect (R²c = 0.74; Figure III.1b). Detritivore body mass scaled allometrically with per 
capita consumption rate (b = 0.56 [0.31; 0.81] CI-95%; F1,264 = 19.9; P < 0.0001; R²m= 0.19; 
Figure III.1b). We found that the mass-scaling exponent differed substantially among species 
although the mean estimate did not strongly deviate from the theoretical value of 3/4 (Table 1; 
Figure III.S2). For both mixed effects models (i.e. with or without body mass as a fixed effect), 
all organizational levels captured a statistically significant part of the total variance in the 




Figure III.1. Litter consumption rate (log) as a function of species identity (a) and log-body mass (b). 
(a) Blue and brown boxplots represent aquatic and terrestrial detritivore species. (b) The red-dotted line 
shows the allometric relationship expected based on the Metabolic Theory of Ecology (b = 0.75), and 
the blue line shows the relationship we obtained from our dataset. AIC values displayed at the top of 
each panel were calculated with the Maximum Likelihood procedure, to compare models differing in 
their fixed effect structure. 
The variance partitioning analysis for per capita litter consumption rate showed no difference 
between terrestrial and aquatic detritivores when we did not add body mass in the model 
(Figure III.2a). The interspecific level captured the largest amount of variance (53% [49; 58] 
CI-95%). Interspecific variance was on average 1.6-fold higher than the intraspecific variance 
(34% [27; 41] CI-95%). This difference was significant, since the 95% confidence intervals of 
inter- and intraspecific levels did not overlap (Figure III.2a). The inter- and intraspecific 
components showed an estimated variance significantly higher (3.8- and 2.4-fold, respectively), 
than the residual intra-individual variance component (14% [0.8; 19] CI-95%). When we 
included a fixed effect for body mass in the model, ecosystem type explained some variation in 
mass-specific consumption rate (7% [0.03; 16] CI-95%). Aquatic detritivores consumed the 
leaf litter faster than terrestrial detritivores (F1,271 = 39.71; P < 0.0001). We did not observe a 
difference of variance in mass-specific litter consumption rates between the inter- and 
intraspecific levels (42% [35; 48] CI-95% and 35 % [27; 42] CI-95%, respectively; Figure 
III.2b). We did not find different patterns of per capita consumption rate variance partitioning 
between terrestrial and aquatic litter detritivores (Figure III.2a). However, the mass-specific 
consumption rate variance was higher for aquatic than for terrestrial detritivores within the 
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Figure III.2. Components of the variance of per capita (a) and mass-specific (b) consumption rate. Dots 
show mean percentage of variance and the bars correspond to 95% confidence intervals. The left panel 
(a) shows results obtained when body mass was not included as a fixed effect in the model, and the right 
panel (b) when body mass was included as a fixed effect. For each organizational level except 
'Ecosystem', the percentage of variance for aquatic (blue) and terrestrial (red) ecosystems are provided. 
Discussion 
An important finding from this study is that the variability of leaf litter consumption rate 
between ecosystem types (terrestrial vs. aquatic) was small compared with differences among 
species or individuals. This supports the view that terrestrial and aquatic ecosystems are quite 
similar in the way detritivores influence litter decomposition (Handa et al. 2014). Handa et al. 
(2014) examined variation in C and N loss from leaf litter during decomposition across biomes 
and found that ecosystem type (stream vs soil) was a minor driver of process rates (6.4 and 
1.4%). In contrast, they found that the biome was a more important source of variation (12.1 
and 16.9% for C and N loss, respectively). The high similarity in the magnitude of litter 
consumption rate in terrestrial and aquatic detritivores reported here leads us to the hypothesis 
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that terrestrial-aquatic differences in litter decomposition rate, when observed in the field, are 
driven by environmental factors rather than detritivore feeding performance. Potentially 
important environmental factors are the physical environment, temperature regime and nutrient 
quality of detritus (Wagener et al. 1998; Gessner et al. 1999; Cebrian and Lartigue 2004). 
Per capita consumption rate variability was higher at the interspecific than at the intraspecific 
level. This corroborates the results of previous studies (Albert et al. 2010; Des Roches et al. 
2018, but see Lecerf and Chauvet 2008 and Messier et al. 2010). However, the intraspecific 
level contributed significantly to the overall functional variability (34% of the variance). This 
variability in litter consumption rate among species and individuals are likely to emerge from 
phenotypic differences. However, except body mass, the phenotypic determinants of resource 
consumption rate are poorly understood and hence need to be examined empirically at the 
interspecific (Brousseau et al. 2018) and intraspecific levels (Raffard et al. 2017; Rota et al. 
2018). 
We observed a significant 1.4-fold higher mass-specific consumption rate variability at the 
interspecific level for aquatic than for terrestrial detritivores. This difference might highlight 
different patterns of functional redundancy between aquatic and terrestrial detritivores, and this 
possibility should be evaluated. Rather than focusing on this difference, we observed generally 
no difference in the partitioning of consumption rate variability among inter- and intraspecific 
levels between terrestrial and aquatic detritivores (Figure III.2). This general result suggests 
instead that the ecophysiological laws holding on terrestrial and aquatic arthropods of a similar 
size and consuming the same resource leads to shape the same partitioning of functional 
diversity between inter- and intraspecific levels. This cross-ecosystem similarity suggests that 
aquatic and terrestrial studies can provide equally insightful results about the phenotypic 
determinants of functional diversity and their ecosystem level consequences. 
We observed that the body mass gradient drove the difference in variance component between 
inter- and intraspecific levels. It is likely to occur if the variability of consumption rate at the 
intraspecific level is not accounted for by individual body mass, while the reverse hold true at 
the interspecific level. Despite the strong explanatory power of body mass at the interspecific 
level (Pawar et al. 2012; Maino and Kearney 2015), several authors noted that body mass failed 
to explain ecologically-relevant variation in intraspecific consumption rates (Start and Gilbert 
2017; Raffard et al. 2017; Rota et al. 2018). Some facts could help future investigators to resolve 
the mechanisms behind this pattern. First, in most studies, body mass varied less among 
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individuals of the same species than among the species that were compared (Pawar et al. 2012; 
Maino and Kearney 2015). A smaller body mass variation at the intra- than at the interspecific 
levels can produce misleading statistical results. A non-mutually exclusive explanation is that 
the large inter-individual consumption rate variability we found for a same body mass is 
mediated by other phenotypic traits (Start and Gilbert 2017; Raffard et al. 2017; Rota et al. 
2018). Therefore, other phenotypic traits than body mass (Moretti et al. 2017) should help us 
to explain the consumption rate variability at the intraspecific level. 
Because of anthropogenic impacts, specific richness is declining at a dramatic rate (Butchart et 
al. 2010) and remaining species and individuals may experience a decline in body mass 
(Daufresne et al. 2009; Klok and Harrison 2013; Merckx et al. 2018). We found that the 
dependence of consumption rate on body mass was weaker at the intra- compared to the 
interspecific level. In addition, the decline in body mass may occur at faster rates for aquatic 
than terrestrial organisms (Forster et al. 2012; Merckx et al. 2018). Therefore, the relative 
contribution of the interspecific level to the overall functional variability may be reduced under 
anthropogenic impacts. Intraspecific functional variability could be important for ecosystem 
functioning, especially when large species get lost first and small individuals remain. 
Our understanding of the effects of detritivores on aquatic and terrestrial decomposition may 
be enhanced by seeing them as functionally similar but inhabiting contrasting ecosystems and 
expressing functional trait variability at the interspecific and intraspecific levels. Intraspecific 
functional variability is substantial, and should not be neglected in functional ecology. 
Including intraspecific diversity in ecological research and conservation plans appears 
nowadays as an evidence. 
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Table III.S1. Significance of random effects (i.e. organizational levels) for models without or with body 
mass included as a fixed effect. ∆AIC compared the ith model to the most parsimonious model (here, the 
most complex model). LRT (likelihood ratio test; Chi² statistic) and associated P values are given for 
the comparison of the considered model with the nested n – 1 model. 
Model AIC ∆AIC LRT P 
Fixed effect Random effect  
(Intercept) – 1291 399 – – 
(Intercept) α𝐸 + εESIW 1282 390 11.1 <0.001 
(Intercept) α𝐸 + βES + εESIW 
933 41 350.6 <0.0001 
(Intercept) α𝐸 + βES + γESI + εESIW 
892 0 43.0 <0.0001 
Log10 Body mass – 1197 319 – – 
Log10 Body mass α𝐸 + εESIW 1139 261 60.3 <0.0001 
Log10 Body mass α𝐸 + βES + εESIW 
912 34 229 <0.0001 
Log10 Body mass α𝐸 + βES + γESI + εESIW 





Figure III.S1. Microbial decomposition rate assessed in the feeding experiment using terrestrial and 
aquatic microcosms without organisms. Values declines with experimental duration according a 





Figure III.S2. Species-specific mass scaling exponents (b, dots) and their 95% confidence intervals 
(bars), for aquatic (blue) and terrestrial (red) species. The horizontal line show the mass scaling exponent 






CHAPITRE IV  
DETERMINANTS PHENOTYPIQUES DE LA VARIABILITE INTER-
INDIVIDUELLE DU TAUX DE CONSOMMATION DES LITIERES 
CHEZ UNE POPULATION DE DETRITIVORES 
L'importance des traits phénotypiques a été étudiée le plus souvent dans la perspective de 
comprendre la variabilité intraspécifique des traits de performances et de fitness (Arnold 1983 
; Garland et Losos 1994 ; Carlson et Quinn 2007 ; Carlson et al. 2009 ; Carlson et al. 2011). 
Cependant, les traits phénotypiques peuvent être fonctionnels dans le sens où ils pourraient 
expliquer la variabilité intraspécifique d'effet sur le fonctionnement de l'écosystème (Violle et 
al. 2007 ; Hendry 2016). Néanmoins, la plupart des études testant l'effet de la variabilité 
intraspécifique du phénotype sur le fonctionnement de l'écosystème manipulent des populations 
et non des individus (Harmon et al. 2009 ; El-Sabaawi et al. 2015 ; Bassar et al. 2017 ; Post et 
Palkovacs 2009), se focalisent sur un seul type de traits, et n'incorporent pas les liens de 
covariation ou de causalité entre traits dans leur analyse. Cela ne nous permet pas de discriminer 
l'importance de plusieurs traits ou types de traits (morphologiques, physiologiques, 
comportementaux) pour expliquer la nature ou la force des interactions trophiques, ni même 
pour expliquer les différences d'impact entre individus sur le fonctionnement de l'écosystème. 
Cette étude conduite au laboratoire a eu pour objectif de tester si les traits morphologiques, 
physiologiques et comportementaux chez des détritivores (Gammarus fossarum) pourraient 
expliquer la variabilité inter-individuelle du taux de consommation de litières, et de hiérarchiser 
l'importance de chaque trait pour expliquer cette variabilité, en tenant compte de potentielles 
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Abstract 
The Metabolic Theory of Ecology predicts resource consumption rates of animals from their 
body mass, but other phenotypic traits might affect individual resource consumption rate. In 
this paper, we used a hierarchical framework to examine relationships between phenotypic traits 
thought to constrain variation in per capita resource consumption rate. Physiological and 
behavioural traits were assumed to be important in mediating the control of morphology and 
sex on consumption. We conducted a longitudinal study aiming to relate the consumption rate 
of submerged leaf litter to sex, morphological, physiological and behavioural traits in an aquatic 
detritivore population. Then, we analysed the pattern of trait covariation using Structural 
Equation Modelling (SEM). We observed broad and repeatable inter-individual variations in 
leaf consumption rate and other phenotypic traits. We found that expressing the litter 
consumption rate relative to the time individuals spent feeding revealed and increased the effect 
of body mass and sex differences, respectively. Accordingly, SEM analyses showed that time 
allocated to resource acquisition mediated body mass and sex effects on apparent litter 
consumption rate whose variation was also accounted for by an indicator of activity-specific 
metabolic rate. Substantial variation in resource consumption rate was due to sex difference 
whereas body mass was of secondary importance. Individual phenotypic trait variations 
strongly altered consumer-resource relationships. Therefore, we encourage studies on 
consumers’ intraspecific variability to advance knowledge about phenotypic determinants of 
individual resource consumption, an important link between individuals and ecosystems. 
 
Keywords: Behavioural type; consumer-resource interaction; energetic balance; gammarids; 




Animals consume resources at rates spanning over several orders of magnitude and a lot of this 
variability is explained by body mass (Pawar et al. 2012). This makes sense since large 
organisms require more energy than smaller ones to maintain essential body functions (Brown 
et al. 2004). Because energy expenditure is not solely driven by body mass, mass-independent 
variations in resource consumption rate are also expected between individuals of a same species 
or population (see Fig.2 in Careau et al. 2008). Energy requirement, foraging behaviour and 
resource consumption rates can differ between sexes due to asymmetric contribution of males 
and females to reproduction, parental care, and sexual dimorphism (Becker et al. 2003, Plaistow 
et al. 2003, Geffard et al. 2010, Fryxell et al. 2015). In addition, phenotypic traits beyond sex 
or body mass should explain the remaining variation in resource consumption rate (Bolnick et 
al. 2003, Sih et al. 2004, Biro and Stamps 2010). Feeding morphological traits could constrain 
the handling of resources and reflect trophic specialisation (Araújo et al. 2008). There is also 
ample evidence that animals can display consistent behavioural differences (Sih et al. 2004, 
Wolf and Weissing 2012) and such an intraspecific behavioural variability can influence 
consumer-resource interaction through mass-independent effects (Raffard et al., 2017, Start and 
Gilbert 2017). 
A premise of ecology is to predict the resource consumption rates of organisms with their 
phenotypic traits (Violle et al. 2007, Brousseau et al. 2017). However, current approaches often 
assume independence among phenotypic traits (Verberk et al. 2013). This raises inferential 
issues (Shipley 2004), since phenotypic traits could be inter-dependent or causally related 
(Arnold 1983, Garland and Losos 1994, Violle et al. 2007, Careau and Garland 2012, Pey et al. 
2014, Coelho et al. 2017, Závorka et al. 2017). Here we use a hierarchical approach (cf. Agrawal 




Figure IV.1. Hierarchical framework for organising the phenotypic traits controlling resource 
consumption. Each box represents a type of traits (examples are given in italics). Examples of biological 
mechanisms and processes underpinning causal relationships (arrows) are given in bold italics. Two-
headed arrows represent covariations between traits of the same type. 
Resource consumption rate could be directly conditioned upon physiological (e.g. metabolic 
rate in activity and at rest), behavioural (e.g. time budget) and morphological traits (e.g. shape 
of mouthparts) and, indirectly, by sex difference. Sex difference may impose limits on the range 
of morphological, physiological and behavioural traits (Fryxell et al. 2015). Morphology (e.g. 
body size) is assumed to drive variations in physiological and behavioural traits, and thus to 
have an indirect effect on consumption rate. Although the reverse holds true (i.e., morphological 
plasticity is induced by change in physiological traits), the processes underpinning 
morphological control over physiological and behavioural traits conceivably operate within a 
shorter period than morphological plasticity. The same rationale is applied to the case of 
allometric scaling relationships between metabolic rate and the size of organisms, as size is 
viewed as a cause, not a consequence of variation in metabolism (Brown et al. 2004). 
To assess the phenotypic determinants of individual variations in resource consumption rates, 
we measured phenotypic traits in a wild population of the freshwater amphipod Gammarus 
fossarum, which primarily relies on submerged leaf litter as a food source. We used a 
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longitudinal design where litter consumption rate was measured twice over time. As 
prerequisites to infer hypothesised traits-to-resource consumption rate causation, we expected 
repeatable inter-individual differences, and coordinated variations among the phenotypic traits. 
Beyond a positive effect of body mass and differences among males and females, we predicted 
a positive covariation among specific metabolic rate proxies at rest and in activity, alike a 
positive direct effect of energy expenditure proxies on consumption rates (Careau and Garland 
2012). Hierarchical relationships among the traits were examined using Structural Equation 
Models (SEMs), built relative to our conceptual model and a priori information. 
Material and methods 
Animal collection and experimental design 
We collected gammarids from natural accumulations of submerged leaf litter in a 10 m long 
reach of a first-order forested stream (Lampy, 43°26’7.3” N; 2°9’56.8” E; southwestern of 
France) in January 2016. We immediately transported them in a cool box to the laboratory and 
held them to a constant temperature room set at 9°C (actual mean: 9.28 °C, SD = 0.32). We 
used horticultural LED lightning to create a 11:13 photoperiod light–dark regime with light flux 
alternating between <1 to 198 lux (GreenVisuaLED, XMODULE 72 V2, FLORALED, 
France). Two small light bulbs set in opposite corners of the room ensured that there was 
sufficient illumination to record videos of the microcosms during dark phases. All video 
captures done in this study were recorded using a video camera (Ultra HD 4K HC-VX980, 
Panasonic®) pointed vertically downwards, set at 1.3 m above a white laboratory bench. 
After a one-week acclimation period to room conditions, we sorted gammarids into females and 
males based on primary sexual characters (i.e., presence of oocytes and first stage embryos for 
females). We did not consider juveniles in this study because of their low reliance on leaf litter 
as a food source (Felten et al. 2008). A subset of 78 individuals was selected in such a way that 
sex- and size-dependent variations of phenotypic traits could be teased apart. There were equal 
numbers (39) of females and males with body length being distributed over ranges of 8.25–
12.29 mm and 8.77–13.89 mm, respectively. We placed animals individually in microcosms 
consisting of food grade plastic containers (diameter: 117 mm, height: 61 mm), filled with 90 
ml of spring bottled water, and renewed with 20 ml of water every three days. Gammarids were 
allowed to feed ad libitum on submerged litter from the stream until five days prior to going 
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through a sequence of two experiments to assess litter consumption rate, time budget, pleopod 
beat rate, and locomotion velocity. We repeated this sequence twice at a one-week interval to 
assess the consistency of traits over time. Then, we sacrificed and dissected the individuals 
before body mass determination and mandible morphometry analyses. Mortality was low (5%) 
over the study period. 
Litter consumption and time budget (Experiment 1) 
We moved gammarids individually to new microcosms supplied with ash Fraxinus excelsior 
leaf litter as resource, and containing two 2-cm long pebbles underneath which gammarids 
could hide while not feeding. We took care to ensure minimum variability of the palatability of 
the food items offered to gammarids. We collected abscised leaves of similar appearance (size, 
colour and toughness) from one tree and cut 10-mm diameter leaf discs using a cork borer, 
avoiding the central vein. Following the procedure of Jabiol et al. (2013), we conditioned leaf 
discs for 6 days in a nutritive liquid medium containing spores of six species of aquatic 
hyphomycetes. Batches of four leaf discs were then freeze-dried, weighed to the nearest 0.001 
mg (mean mass: 6.24 mg; SD = 0.57) and stored at –20°C prior being offered to gammarids. 
Elemental C-to-N ratio of the leaf discs exhibited very small variation around the mean (n=13, 
mean = 22.4, CV = 8%). 
Each gammarid was allowed to feed on a set of pre-weighed and re-wetted leaf discs for two 
days. We used ten control microcosms without animal to assess leaf mass loss solely due to 
leaching and microbial decomposition. At the end of Experiment 1, we transferred individuals 
in new microcosms containing water only. Remaining leaf fragments larger than 1 mm were 






where Mi and Mf are the initial and final dry mass of litter in microcosms with animals, 
respectively, 𝜀 is the mean mass of litter lost in control microcosms (n = 10), and T is the 
experiment duration (i.e. 2 days). We calculated an effective rate of litter consumption 




During the feeding experiment, gammarids allocated their time to feed on ash leaf litter, to 
shelter underneath pebbles, and to move in the microcosm. The relative amount of time spent 
on each activity (i.e. time budget) was determined based on 15-min video sequences recorded 
at four occasions, one at daytime and one at nighttime on two consecutive days. We extracted 
one frame per 30 s from each video sequence using the software VirtualDub (ver. 1.10.4). Then, 
we analysed images to determine the number of occurrences of each type of behaviour (feeding, 
sheltering or moving) in light and dark conditions. We estimated the relative time allocated to 
feed, shelter or move (hereafter referred as ‘feeding RD’, ‘sheltering RD’ and ‘movement RD’, 
respectively, expressed in % of time), by dividing occurrences by the total number of frames 
analysed. 
Ventilation and locomotion velocity (Experiment 2) 
Twenty-four hours after the end of the feeding experiments, we placed gammarids individually 
in petri dishes (diameter: 6 cm, height: 2 cm), filled with 15 ml of water and allowed them to 
acclimate for 1 h. Ventilation activity of pleopods at rest was used as a proxy of mass-specific 
resting metabolic rate (Vellinger et al. 2012). Not only metabolism at rest but also metabolism 
when animals are active might affect energetic demands (Humphries and McCann 2014). 
Consequently, we designed an index combining the locomotion activity duration (i.e. 
movement RD) with the intensity of this locomotion activity (i.e. locomotion velocity). 
Therefore, this index represents a proxy of the mass-specific metabolism in activity (Peters 
1983). We made measurements during light phases. We counted pleopod beats visually over 
three 30-s periods, after animals had stayed ca 5-min at rest. We summed the number of beats 
over the three counting periods and expressed them as a rate (beat min-1). After 1 h, we 
determined locomotion velocity based on a 5-min video recording of all petri dishes. We then 
converted the video record to a sequence of images at a rate of one frame every three seconds 
and analysed them using Image J (ver. 1.46). We tracked individuals between consecutive 
frames in order to determine their mean locomotion velocity (cm s-1). The index representing 
mass-specific metabolism in activity (hereafter referred to ‘velocity × movement RD’) was 
calculated as the product of mean locomotion velocity (expressed in cm h-1) and movement RD 




Mandible shape and body mass measurements 
Morphological traits were measured after having completed all experiments on living 
organisms. We sacrificed gammarids by placing them in a freezer set at –20°C. The left 
mandible of each individual was dissected, mounted on a microscopic slide under a glycerol 
drop, and photographed with a dissecting microscope (Nikon SMZ1000) equipped with a 
numeric camera (Nikon DS-Fi1) at a 40-fold magnification. We then freeze-dried individuals 
and weighed them to the nearest 0.001 mg. 
Morphological analysis 
The external shape of mandibles was described by 7 landmarks and 70 semi-landmarks using 
the software tpsDig2 ver. 2.3.2 (Rohlf 2005, for details about morphometrics, see Webster and 
Sheets 2010). After digitisation, we converted landmark and semi-landmark coordinates to 
warp scores after a superimposition stage, and analysed the corresponding shapes using the R 
package ‘geomorph’ (Adams et al. 2017). The two first axes of the Principal Component 
Analysis (PCA) of warp scores accounted for 60% of the variability of mandible shapes among 
individuals (n = 71). Deformation grids indicated that the first principal component 'mandible 
PC1' (40% of the variance in the data set) was associated with differences in thickness of the 
basal part of the mandible, whereas the second principal component 'mandible PC2' (20% of 
the variance) was associated with differences in curvature of the incisor process (Supplementary 
Material; Appendix 1; Figure IV.A.1). 
Data analysis 
Seven mandibles were broken at the dissection stage, and one and three individuals died during 
the experiment 1 and 2, respectively. Moreover, we excluded one additional individual that 
displayed an extreme behaviour: it spent 2.1% of its time feeding, while its congeners spent on 
average 60.3% (± 24.3 SD). Therefore, we used a dataset of 68 observations for multivariate 
analyses (PCA, PERMANOVA and SEM) as well as for linear models testing for the effects of 
body mass and sex on other traits. In contrast, we used the totality of observations (147 to 152 
observations) available for repeatability analyses. 
We evaluated the repeatability of traits measured in the two experiments by the mean of the 
Intraclass Correlation Coefficient (ICC; Dingemanse and Dochtermann 2013). We estimated 
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ICCs using generalised linear mixed-effects models with no fixed effect and individual identity 
as a random variable. We obtained ICCs and 95% confidence intervals by bootstrapping 1000 
samples, and significance was tested used a likelihood ratio test (LRT). We also assessed the 
repeatability of traits in terms of covariation pattern. We computed two correlation matrices 
with trait values determined twice over time, and compared these covariance matrices using the 
Jennrich test (Jennrich 1970). Trait values and their covariations were consistent over time; 
therefore, phenotypic variability was assessed based on trait values averaged over trials. 
We assessed the main and interactive effects of body mass and sex on phenotypic traits using a 
two-way permutational multivariate analysis of variance (PERMANOVA), based on the 
Euclidean distances. We visualised correlations among traits and similarities among individuals 
using a PCA. To prevent the influence of trivial correlations on PCA results, we specified 
sheltering RD and velocity × movement RD as supplementary rather than active variables. The 
former trait was strongly associated with time spent feeding and moving whereas the latter was 
intrinsically related with the two traits (i.e., feeding RD and mean locomotion velocity) 
combined for its calculation. All multivariate analyses were performed using standardised data 
(mean = 0 and SD = 1). 
We analysed traits separately using generalised linear models (Table IV.1). As the interaction 
between sex and body mass was not significant in the PERMANOVA, we did not test it in 
further analyses in order to limit the risk of false discoveries. We assumed a Gaussian error 
distribution for the statistical analyses of all traits except time budget traits, for which we 
assumed a binomial distribution. Assumptions of generalised linear models were assessed 
visually using residuals versus fits plots, which did not reveal serious inferential problems. 
Finally, we examined how apparent CR was influenced by phenotypic traits using SEM 
(Shipley 2004), computed from variance-covariance matrices (function sem in package 
‘lavaan’; Rosseel 2012). First, we constructed a minimal model including sex, body size, and 
other important traits selected based on results from multivariate and univariate analyses. We 
refrained from testing all phenotypic traits at a time because our dataset was not large enough 
to properly fit complex SEMs. We rather added one or two variables at a time to the minimal 
model in order to obtain a model exhibiting the best balance between a high r² of apparent CR 
versus a low AICc. Total, direct and indirect effects and their standard errors were computed 
based on the results of the final model using the function sem and the delta method (Rosseel 
2012). Indirect effects were calculated as the sum of the products of path coefficients along all 
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indirect pathways. Total effects equalled the sum of direct and indirect effects. We performed 
all statistical analyses using the R software (ver. 3.3.1, <www.r-project.org>). 
Data deposition 
The dataset is available from the Dryad Digital Repository: 
<http://dx.doi.org/10.5061/dryad.j3mk157> (Rota et al. 2018). 
Results 
Evidence for inter-individual phenotypic variability 
Gammarids spent on average 60% of the time feeding, 35% sheltering underneath pebbles, and 
5% moving in the microcosms (values extrapolated over the 48h experimental period). They 
consumed 0.74 mg leaf litter per day. This value was twice as low as the grand mean rate of 
effective CR (1.55 mg d-1 if individuals spent 100% of their time feeding). Individuals 
performed, on average, 143 pleopod beats per minute at rest and moved at a rate of 1 cm s-1. 
The body mass of gammarids determined at the end of the study varied over a ten-fold range. 
We detected substantial variations around the mean in all traits assessed in this study (CV = 21-
130%; Table IV.1). ICC always significantly departed from zero with values ranging from 0.23 
to 0.76. Mean locomotion velocity (ICC = 0.23) and apparent CR (ICC = 0.35) were 
moderately repeatable whereas pleopod beat rate and time budget traits were highly repeatable 
(from ICC = 0.65 to 0.76, respectively). The consistency of traits was also highlighted by the 
statistically indistinguishable covariance matrices of the traits assessed in the two trials 
(Jennrich test: χ²15 = 9.52, p = 0.85). 
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Table IV.1. Phenotypic traits measured on Gammarus fossarum. Intraclass Correlation Coefficients (ICC) are displayed along with bootstrap 95% confidence 
intervals (CI 95%, bootstrap: 1000 samples). The log-likelihood ratio test (LRT) was performed to evaluate the significance of ICC (i.e. ICC > 0). ICC was not 
calculated for morphological traits, as they were measured once. Apparent consumption rate (*) was estimated assuming that individuals spent 100% of their 
time feeding. Effective consumption rate (**) was calculated based on the actual feeding duration. ‘–‘ indicates non-calculated values for composite traits. 
 
 
Traits ICC (CI 95%) 
LRT 
(χ²) 
P Mean Range CV (%) Body mass Sex 
       F1,65 P F1,65 P 
Time budget           
Feeding RD (% of time) 0.74 (0.66 – 0.80) 4984.2 <0.001 60.34 15.42 – 100 40.3 31.17  <0.001 6.34 0.01 
Sheltering RD (% of time) 0.76 (0.69 – 0.81) 5018.2 <0.001 34.74 0 – 80.42 68.6 32.84 <0.001 4.79 0.03 
Movement RD (% of time) 0.72 (0.61 – 0.78) 716.8 <0.001 4.92 0 – 20.83 109.3 0.10 0.75 1.92 0.17 
Litter consumption           
Apparent per capita rate (mg d-1)* 
(mg d-1(Vellinger et al. 2012)) 
0.35 (0.13 – 0.53) 9.7 <0.001 0.74 0 – 1.49 51.8 0.82 0.39 3.94 0.05 
Effective per capita rate (mg d-1)** – – – 1.55 0 – 8.56 93.0 13.27 <0.001 6.72 0.01 
Energy expenditure proxies           
Pleopod beat rate (beats min-1) 0.65 (0.50 – 0.76) 40.8 <0.001 142.70 79.7 – 200.0 20.8 2.65 0.11 3.76 0.06 
Locomotion velocity (cm s-1) 0.23 (0.02 –0.45) 4.0 0.020 1.02 0 – 3.82 83.2 0.16 0.69 0.49 0.49 
Velocity × movement RD (cm) – – – 222.10 0 – 1525 129.6 0.28 0.60 2.36 0.13 
Morphology           
Mandible PC1 (thickness)    – – 73.3 35.10 <0.001 1.19 0.28 
Mandible PC2 (incisor process curvature)    – – 81.2 0.00 0.98 3.91 0.05 
Body mass (mg)    4.44 1.06 – 10.11 37.4   15.78 <0.001 
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Patterns of trait covariation 
 
Figure IV.2. Principal Component Analysis of phenotypic traits. The correlation circle (a) and 
ordination plot of the individuals (b) were drawn for the two first principal components, which 
condensed 51.6% of the total variation in phenotypic traits within the dataset. Traits in regular characters 
were specified as active variable and those in bold characters were included as supplementary variables 
(a). Solid and open dots depict males and females, respectively (b). The convex hull of all individuals 
of the same sex is also displayed. 
A two-way PERMANOVA test indicated that sex (F1,64 = 3.10, p < 0.01, r
2 = 0.04) and body 
mass (F1,64 = 11.50, p < 0.001, r
2 = 0.14) accounted for significant variations in other traits. The 
mass-by-sex interaction was not significant (F1,64 = 1.18, p = 0.30, r² = 0.02), suggesting that 
body mass was equally important in determining phenotypic variations in males and females. 
A PCA of quantitative traits showed that body mass correlated positively with mandible PC1 
and sheltering RD (included as a supplementary variable), and negatively with feeding RD 
(Figure IV.2a). These three traits had by far the highest loadings on the first principal 
component (PC1), which captured 30.3% of the total variance in the traits specified as active 
variables in the analysis. PC1 also discriminated males and females, the latter having on average 
lower scores than the former (Figure IV.2b). PC2 was largely unrelated to sex and body mass, 
yet it still captured substantial phenotypic variation (21.3%). PC2 was primarily related to 
specific metabolism proxies. Pleopod beat rate, movement RD, locomotion velocity and their 
product (velocity × movement RD; included as a supplementary variable) loaded positively on 
PC2 whereas the scores of the second axis of mandible shapes (mandible PC2) had a negative 
loading. The product velocity × movement RD contributed the most to PC2 (Figure IV.2a). 
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Explaining inter-individual variations in litter consumption rate 
The body mass of animals did not predict their apparent consumption rate (F1,65 = 0.82, 
p = 0.37). We observed only a small difference between males and females (F1,65= 3.94, 
p = 0.05, Figure IV.3a). When we took the actual amount of time that individuals allocated to 
feed into account (effective CR), the effect of body mass became significant and the effect of 
sex was stronger (Table 1; Figure IV.3b). Effective CR increased significantly with body mass 
(F1,65 = 13.27, p < 0.001) and was on average higher in males than in females (F1,65 = 6.72, 
p = 0.01; Figure IV.3b). These results were not strongly influenced by three outliers displaying 
extremely high effective CR (4–9 mg d-1). These three individuals were those that spent the 
least time feeding, explaining their high effective CR. The relationship between apparent CR 
and body mass did not provide evidence for allometric scaling, since the power-law exponent 
was close to zero (non-linear estimation: b = 0.16 ± 0.15 SE, t1,65 =  1.04, p = 0.30; Figure 
IV.3a). This was not the case either for the relationship between effective CR and body mass, 
since the power law exponent has an exponent close to 1 (non-linear estimation: 




Figure IV.3. Apparent (a) and effective (b) consumption rate of litter by gammarids as a function of 
body mass. Solid and open dots depict males and females, respectively. Black and grey lines are 
intercepts (a) and regression lines (b) for males and females, respectively. r²-values are computed from 
a model including body mass and sex as main effects. 
We constructed a first SEM based on the hypothesised hierarchical relationships among 
phenotypic traits (cf. Figure IV.1) and abovementioned results. We found that both sex and 
body mass affected indirectly apparent CR through feeding RD, but also that sex had direct (i.e. 
mass-independent) effects on feeding RD and apparent CR (Figure IV.4a). As this model 
explained very little variance in apparent CR (r² =0.13), we sought to identify further predictors 
(Supplementary Material Appendix 2). We found that the r²-value for apparent CR almost 
doubled when we added the proxy for specific metabolism in activity (velocity × movement 
RD) into SEMs. This trait had a direct effect on apparent CR whereas, unlike feeding RD, it 
was independent of sex and body mass (Figure IV.4b; Supplementary Material Appendix 2). 
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The initial (Figure IV.4a) and final (Figure IV.4b) models provided comparable estimates of 
path coefficients, yet the former was more parsimonious than the latter (AICc = 643 versus 
826). 
Total effect estimates of phenotypic traits revealed that inter-individual variation in apparent 
CR was primarily due to sex differences (p = 0.02; Figure IV.4c). Feeding RD and velocity × 
movement RD still had a substantial influence on apparent CR (p < 0.01). In contrast, body 
mass differences did not significantly account for variation in apparent CR (0.06, p = 0.61). 
Partitioning total effect into direct and indirect components revealed that direct effects were by 
far the most important in determining how phenotypic traits controlled apparent CR in this 
study. In contrast, estimates for indirect effects were not significant for all traits, except for 
body mass (p = 0.03; Figure IV.4c). 
 
Figure IV.4. (a) Initial structural equation model describing how a behavioural trait (Feeding RD) 
constrains the effects of body mass and sex on apparent consumption rate of litter. (b) Final structural 
equation model including a physiological trait used as a proxy of specific metabolism in activity ('V × 
m. RD'). Black and red arrows indicate positive and negative relationships, respectively, and the size of 
arrows is proportional to path coefficients (i.e. beta estimates). The signs of path coefficients of 'Sex' 
correspond to the effect of male compared to that of female gammarids. The two-headed arrow 
represents covariances. r²-values are given in bold. The boxes below the models contain summary 
statistics. A valid model should have a χ² p-value > 0.05, RMSEA < 0.06, TLI > 0.90 and SRMR < 0.08. 
(c) Barplots of total, direct and indirect effects assessed in the final model shown in panel (b). Error bars 





The hierarchical framework we designed to assess intrinsic determinants of individual resource 
consumption rate was useful to organise hypotheses about how phenotypic traits drive variation 
in resource consumption rate and to assess the relative importance of hypothesised 
relationships. Two a priori predictions were supported by our data: 1) litter consumption rate 
was controlled by physiological (a proxy of specific metabolism in activity) and behavioural 
(feeding RD) traits and 2) the behavioural trait was constrained by sex and body mass. In 
contrast, we did not expect that a strong influence of sex on litter consumption rate would be 
transmitted through a direct pathway. As sex had an influence on feeding RD, a significant 
indirect effect of sex on litter consumption rate was expected to occur. This was not the case, 
conceivably because the apparent direct effect of sex on resource consumption was, in fact, 
mediated by unmeasured traits linked to resource consumption. 
There are many reasons why female and male gammarids are different in terms of resource 
consumption. The a priori higher energy demand for females, associated with egg and embryos 
production as well as their ventilation (Geffard et al. 2010), should be balanced by a higher 
resource consumption than in males. However, the mate-guarding behaviour of male 
gammarids may be energetically costly (Plaistow et al. 2003, Becker et al. 2013). In our study, 
while female gammarids did exhibit higher pleopod beat rates than males, reflecting higher 
standard metabolic rates, they also ingested resource at lower rates for the same amount of time 
spent to feed (lower effective CR, Figure IV.3b). A possible explanation is that females 
compensated the energetic cost inherent to reproduction by selecting the highest quality 
resource patches, which is consistent with the longer feeding duration observed in females 
(Figure IV.4b). The ability to select the most nutritive patches at the surface of the leaf mosaic 
(Bärlocher 1985) could thus be higher in females, and be related to subtle differences in 
mandible shape between sexes (i.e., higher curvature of the incisor process for females). 
Intuitively, a curved incisor process for females is better suited to graze leaves on a 2d space, 
while streamlined incisor processes for males might be an advantage for shredding leaves 
(Supplementary material Appendix 1 Figure IV.A1). A close examination of the shape of leaf 
discs at the end of the feeding experiments provided evidence that females indeed grazed the 




In this study, resource consumption rate varied over a wide (ca one order of magnitude) range 
and, as expected, individual differences were repeatable. A recent study has reported similarly 
large and temporally-consistent individual variation in litter consumption rate in an omnivorous 
crayfish species (Raffard et al. 2017). Another common thread between these studies was that 
body size explained little variation in resource consumption rate at the intraspecific level. A 
tight size-consumption relationship is expected when it is inferred from interspecific data 
encompassing many orders of magnitude variation (Pawar et al. 2012). As we narrow down the 
range of body size variation, such as in studies of single species, mass-dependent variation in 
consumption rate may become less prominent (Maino and Kearney 2015). 
Small-sized individuals are known to invest more energy in growth than large individuals, 
which exhibit small biomass production (Brown et al. 2004, Houston and McNamara 2014). 
Here, the behaviourally-mediated body mass effect on consumption rates (Figure IV.3, Figure 
IV.4c), may reveal a tradeoff between survival and energy intake rates. The rationale is that 
older individuals, which have a high reproductive value, should adopt a behaviour that 
minimises mortality whereas younger individuals should seek for rapid growth (Biro et al. 2005, 
Killen 2011, Houston and McNamara 2014). This tradeoff may explain why small individuals 
spent more time feeding in our study, unlike larger ones, which spent more time in shelters 
(Figure IV.2a). Additionally, the size and shape of mandibles may also determine how much 
time gammarids spent feeding on leaf litter. However, the biomechanical explanation is not 
supported by our results, as no significant relationship was found between feeding RD and 
mandible morphology axes (Supplementary material Appendix 1 Figure IV.A2b – c). 
As behavioural traits measured in our study were repeatable and covaried together, our results 
lend support for the existence of behavioural types in the gammarid population investigated 
(Sih et al. 2004). The behavioural type is defined here in term of activity energy expenditure 
assessed by the mean of the velocity × movement RD index (see PCA axis 2 in Figure IV.2a). 
Moreover, covariations between physiological and behavioural traits (Figure IV.2a), as well 
as the positive effect of the velocity × movement RD index on litter consumption rate (Figure 
IV.4b), indicate that gammarid individuals were distributed along a continuum of energy 
turnover from slow to fast rates. This is consistent with the POLS hypothesis (Biro and Stamps 
2008 and 2010, Réale et al. 2010). The POLS hypothesis states that aggressive and bolds 
individuals displaying highest locomotion activity exhibit higher standard metabolic rate. This 
is because fast metabolism can sustain energetically costly behaviours, but in turn requires a 
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higher energy intake rate (Careau et al. 2008, 2014, Biro and Stamps 2010, Careau and Garland 
2012). 
Proxies used to assess standard and in activity specific metabolic rates were not significantly 
related (Supplementary material Appendix 1 Figure IV.A2d). Biro et al. (2016) found similar 
results, and observed that swimming activity levels in guppies did not relate significantly with 
resting metabolic rate, while it was related with peak metabolic rate. In our study, the 
gammarids expressing high locomotion activity tended to spend a little time feeding on leaf 
discs, while consuming large amounts of litter. This might indicate that such active individuals 
adopted a pulse foraging strategy (Biro et al. 1996, Biro et al. 2016). 
A commonplace tenet in ecology is that the effects of phenotypic variability on ecosystems are 
higher among species than between populations or individuals of the same species. However, 
this postulate should be revised downward, since meta-analyses have shown that intra- and 
inter-specific variability are almost equally important in mediating the biotic control on 
ecosystems (Palkovacs et al. 2015, Des Roches et al. 2018). Although the present study was not 
designed to compare magnitudes of biological variations across levels of organisation, it 
provides evidence that intraspecific variability of consumption rate within a population of litter 
consumers have phenotypic determinants. Litter consumption is an important mechanism 
through which litter decomposition occurs (Gessner et al. 2010) and, therefore, this fundamental 
ecological process may be affected by phenotypic changes in detritivore populations. 
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Appendix 1. Morphological analysis of gammarid mandibles  
 
Figure IV.A1. Summary of the geometric morphometric analysis conducted on gammarid mandibles. 
(a) Mandible shape consensus after Procrustes superimposition. (b) Ordination of individuals along the 
two first axes of a PCA on mandible warp scores. The two PCA axes explained 60% of mandible shape 
variations among individuals. Solid and open dots depict males and females, respectively. Convex hulls 
for each sex are displayed. (c-f) Deformation grids illustrating shape changes along PCA axis 1 as we 
move from extreme negative (c) to extreme positive (d) scores and along PCA axis 2 as we move from 
extreme negative (e) to extreme positive (f) scores.  
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Appendix 2. Structural Equation Modelling 
We constructed a first SEM depicting the hierarchy of traits presented in Figure 1 in order to 
assess direct and indirect effects of sex and body mass on apparent CR (cf. Model 1 in Figure 
IV.A2a and Figure IV.4a in the main text). While both sex and body mass affected indirectly 
apparent CR through feeding RD, only sex had a direct effect. As the model explained little 
variance in apparent CR (r² =0.13), we sought to identify further predictors. Mandible PC1 
(Figure IV.A2b) or PC2 (Figure IV.A2c) had no significant effect on apparent CR whose 
variance explained by the model remained virtually unchanged (r² = 0.13 and 0.16). In contrast, 
r² for apparent CR increased by two-fold after proxies for standard (pleopod beat rate) and 
activity (velocity × movement RD) specific metabolism were added to the minimal model 
(Figure IV.A2d). However, as pleopod beat rate did not significantly predict apparent CR (p = 
0.08), we removed it to obtain a final model (cf. Model 5 in Figure IV.A2e and Figure IV.4b 




Figure IV.A2. Structural Equation Models used to assess the control of sex, morphology, and 
physiological and behavioural traits on apparent consumption rate of litter by gammarids. Model 1 (a) 
is just identified and therefore goodness-of-fit indices were calculated without taking into account the 
least significant path (i.e. body mass – apparent CR). Black and red arrows are positive and negative 
relationships, respectively, and the size of arrows is (…) 
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(continued …) proportional to path coefficients (i.e. beta estimates). The signs of path coefficients 
between 'Sex' and other variables correspond to the effect of male compared to that of female 
gammarids. Two headed arrows represent covariations. r-squared values of each endogenous trait are 
given in bold. The variables 'PC1' (b) and 'PC2' (c) abbreviate Mandible PC1 and Mandible PC2, 
respectively. The variables 'V x m. RD' and 'Pleop. b.r.' (d) abbreviate velocity × movement RD and 
pleopod beat rate, respectively. The boxes at the bottom of panels contains summary statistics. Valid 
models should have Chi² P-values > 0.05, RMSEA < 0.06, TLI > 0.90 and SRMR < 0.08. 
Appendix 3: Assessment of the variability of feeding modality across 
gammarid individuals 
We sought to determine if contrasting feeding modalities occur between individuals of a same 
population due, for instance, to energetic or biomechanic constraints. Some species of aquatic 
detritivores have been proposed to differ in their feeding modalities, including grazing the 
surface, or shredding the edges of leaves (Jonsson et al. 2002), although in fact most species 
and individuals may be capable of adopting both feeding strategies. Leaf grazing consists of 
consuming leaf tissues and associated microbial biomass by peeling off the surface layers of 
the leaf litter whereas leaf shredding consists of taking bites through the entire thickness of the 
leaf litter. We assessed the propensity of gammarid individuals to feed on leaf surface through 
grazing, vs. their propensity to feed on leaf edges through shredding, using data on areal loss 
of leaf discs during the feeding experiments. At the end of each experiment, the leaf discs were 
placed between two rigid clear plastic sheets and then were digitised with a scanner. We used 
Image J version 1.46 (Schneider et al. 2012) in order determine leaf disc area through particle 
analysis of the pictures after thresholding. We calculated the ratio of the leaf area including 
holes embedded in the leaf disc (total area), divided by the leaf disc area excluding holes (real 
area). We averaged ratios over the two trials. Prevalence of shredding was evidenced by values 
close to one, and larger values indicated increasing importance of grazing. 
After having accounted for a relationship inherent to the measure, between the grazing-to-
shredding ratio and apparent CR (F1,75 = 34.17, p < 0.0001; Figure IV.A3a), we observed that 
females grazed to a higher extent leaves than males (F1,75 = 4.64, p = 0.034; Figure IV.A3b). 
We suggest that morphological variations of mandibles, an important mouthpart apparatus 
(Figure IV.A1), and probably life history differences among male and female (see discussion) 
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within the amphipod population studied may contribute to the observed grazing-to-shredding 
continuum we observed. 
The existence of this feeding modalities continuum would indicate that individuals of the same 
population could qualitatively contribute in different ways to leaf litter processing. For instance, 
individuals opposed in this continuum might produce fine particulate organic matter (FPOM) 
of different sizes, as they fragment leaves in different modes. These feeding modality variations 
might also result to the emergence of facilitation between individuals to acquire resources, as it 
has been discussed between functionally distinct species (Jonsson et al. 2002). From an 
individual perspective, it may reveal energetic constraints (e.g. if selective individuals tend to 
graze at the surface of leaves looking for high-nutritive patches). Mandible morphology 
variations may also directly relate with biomechanical capabilities of individuals and could lead 
to variations in feeding behaviours (e.g. if animals possessing streamlined or curved incisor 
processes tend to cut leaves or graze at their surface, respectively). The two mentioned 





Figure IV.A3. Relationship between grazing-to-shredding ratio and apparent consumption rate (a), the 
regression line shows the significant relationship, while solid and open dots depict male and female 
gammarids, respectively. (b) Boxplot of the logarithm of the residual values from the regression in panel 
(a), for gammarid females and males (white and dark grey boxplots, respectively). For a same 
consumption rate, females grazed (i.e. fed at the surface of leaf discs) to a significantly higher extent 
than males (i.e. fed at the edge of leaf discs). 
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CHAPITRE V  
EFFET DU PHENOTYPE SUR LES CASCADES TROPHIQUES 
INDIVIDUELLES D'UN PREDATEUR DANS UN CONTEXTE 
NATUREL 
Les cascades trophiques, l'effet des prédateurs sur les proies et leurs ressources, ont 
majoritairement été étudiées à l'échelle de l'espèce (Shurin et al. 2002 ; Borer et al. 2005) et 
aucune étude à notre connaissance ne teste le contrôle de l'intensité des cascades trophiques par 
la variabilité phénotypique inter-individuelle chez des prédateurs supérieurs dans un contexte 
naturel. 
L'objectif de cette étude a été de tester l'hypothèse selon laquelle les traits phénotypiques des 
prédateurs avaient un effet significatif sur la variabilité des cascades trophiques d'un réseau 
trophique détritique de ruisseau forestier. Dans cette étude, nous avons isolé des prédateurs 
(Cordulegaster boltonii) dans des cages individuelles au sein d'un cours d'eau de tête de bassin, 
tout en contrôlant leur phénotype. Ce travail expérimental au sein d'un cours d'eau nous a 
également permis de tester l'hypothèse de répétabilité de l'effet inter-individuel sur le 








Phenotypes underpin contrasting ecological impact of 
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Summary 
Top-predators classically drive ecosystem processes through effects on prey populations, 
indirectly exerting top-down control on plant standing stocks, a coarse picture called trophic 
cascade. In the past decades, we learned that trophic cascades intensity varies across ecosystems 
and top-predator species. In taking the picture of trophic cascades at the population level, we 
assume implicitly that all the top-predator individuals in a population contribute equally to the 
trophic cascade. As a result, we still do not know if a part of variation in trophic cascades owes 
to individual phenotypic variability, and which type of phenotypic traits may explain this 
variation. We addressed both issues by quantifying individual top-predator trophic cascades on 
litter standing stocks and associated fungal biomasses in a forested stream. We provide new 
evidence that phenotypically different top-predator individuals alter trophic cascades in 
different directions, and that phenotypic traits do not equally contribute to individual trophic 
cascades. Capturing individual trait variation of top-predators should help future research in 
ecology to refine our picture of the natural variability in trophic cascades. 
Keywords: Behavioural type; pace-of-life syndrome; trophic cascade; litter breakdown; 




Not only insight into phenotype can tell us how an organism responds to selective pressures but 
also what it can do in ecosystems (Hendry 2016; Hendry et al. 2017). Mounting evidence 
indicates that a large amount of ecologically relevant phenotypic variation is encapsulated at 
the intraspecific level (Lecerf and Chauvet 2008; Albert et al. 2010; Violle et al. 2012). 
Organisms that at first glance look similar can respond differentially to environmental change, 
and can have contrasting effects on ecosystem processes (Harmon et al. 2009; Alberti et al. 
2017; Start and Gilbert 2017; Raffard et al. 2017; Des Roches et al. 2018; Rota et al. 2018). As 
the species-centred view has been prevalent in community and ecosystem ecology, revisiting 
this ecological paradigm through the lens of visible and non-visible phenotype may stimulate 
decisive advance in ecological knowledge. 
One of the most prolific areas of research for over the past half century has revolved around the 
control of apex predators on ecosystem properties (Hairston et al. 1960; Pace et al. 1999; Estes 
et al. 2011). The big picture that emerges from conceptualizing and testing the role of predators 
is that they have indirect ecosystem impact propagating from the top to the bottom of food 
webs, a phenomenon commonly called trophic cascade. Yet the magnitude of trophic cascades 
and their underlying mechanisms are extremely variable across ecological contexts (Shurin et 
al. 2002; Sitvarin et al. 2016; Lagrue et al. 2015). Mixed results have been partly attributed to 
phenotypic differences among predator taxa (Borer et al. 2005). Despite recent examples from 
controlled setups (Rudolf and Rasmussen 2013; Start and Gilbert 2017), it is still unclear if 
intraspecific variability matters to predict trophic cascade variability in the wild, and which 
predator traits are important to this issue. 
Predator impact on an ecosystem conceivably depends on individual energy requirement to 
maintain metabolic rate, as often inferred by the individual body size (Pawar et al. 2012). Body 
size also determines the strength of predator-prey and competition relationships (Rudolf and 
Rasmussen 2013; Brose et al. 2006). For individuals having different energy requirements, such 
as between males and females which contribute asymmetrically to reproduction, we should 
expect among-individuals variation in a predator's impact (Fryxell et al. 2015). Behavioural 
traits related to hunting mode or life-style are often linked to mass-independent effects (Raffard 
et al. 2017; Rota et al. 2018). Levels of trophic specialisation can also differ between 
individuals, which may strongly modify the strength but also the direction of trophic cascade. 
For instance, a top-predator shifting its diet from herbivores to mesopredators can reverse 
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pattern of plant standing stock (Ritchie and Johnson 2009; Palacios et al. 2016). Trophic 
specialisation is linked to behavioural traits, but ultimately morphological traits enhance the 
predator efficiency on preferred preys (Araújo et al. 2008; Araújo et al. 2011; Harmon et al. 
2009). Moreover, phenotypic traits have at least in part a genetic basis (Mousseau and Roff 
1987), and are likely preserved over the lifetime of individuals (Nespolo and Franco 2007; Bell 
et al. 2009; Brodin 2009). Following the principle of ecosystem heritability, standing that in 
controlling phenotypic expression that affect ecosystem properties, genes induce heritability of 
processes at the ecosystem level (Dawkins 1982; Whitham et al. 2003, 2006), we can expect 
that trait variations between top-predator individuals consistently translate into variations in the 
strength of the trophic cascade they trigger. 
We set up an experiment to assess how phenotypic variation within a population of dragonfly 
predator larva affects litter standing stock and biomass of fungal decomposers as response 
variables depicting carbon and nutrient fluxes in the ecosystem. We tested the effects of sex 
and morphological traits by comparing males and females and individuals with a thin versus a 
thick body shape (Supplementary Information 1, Figure V.S1.1 – V.S1.5). We also described 
individual behaviour and its repeatability to quantify phenotypic variations highlighting 
predator personality and life style differences (Sih et al. 2004; Wolf et al. 2007; Wolf and 
Weissing 2012; Réale et al. 2010) (Table V.S1.1 – V.S1.3 and Figure V.S1.6). 
Assuming that all individual predators consume their preys at the same trophic level and that 
trophic cascades are mediated by the consumption of preys, we expected predator effect to be 
stronger for females, thick-bodied individuals and fast-lived individuals because they might 
exhibit higher energy requirements and/or prey handling capacities (Start and Gilbert 2017). 
However, these predictions may be altered if all individual predators do not consume their preys 
at the same trophic level (e.g. mesopredator vs consumer), or because of non-consumptive 
effects mediated by preys (Schmitz 2008). Moreover, traits could exhibit contrasting 
propensities to relate to ecosystem functioning (Rota et al. 2018). Therefore, we quantified the 




Figure V.1. Repeatability of trophic cascades between the two consecutive trials. (a) Litter standing 
stock effect sizes, (b) Ergosterol concentration (a proxy for fungal biomass) effect sizes. Orange (litter 
standing stock) and red (ergosterol concentrations) circles highlight consistently positive trophic 
cascades, while blue circles show consistently negative trophic cascades. Grey circles show inconsistent 
trophic cascades. Intra-Class Coefficients (ICC) and their credible intervals at 95% in brackets show 
that both effect sizes were repeatedly expressed over time. 
The 27 individual predators surviving the experiment had variable impact on litter 
stocks and fungal biomass with respect to both the magnitude and direction of effect sizes 
(Figure V.1). Repeatability analysis, such as commonly carried out in behavioural studies to 
investigate animal personality, further indicates that the ecosystem process variability we 
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observed is more than just a noise in the dataset and can be driven by intrinsic characteristics 
of individuals. One third of individuals had a consistent positive effect on detritus and fungal 
biomass, meaning that they increased detritus resident time and allowed fungal decomposers to 
reach higher biomass. Another third had a consistent opposite negative effect, while the effect 
triggered by the remaining individuals changed between runs, which may be explained by 
temporal change in the environment or phenotypic flexibility of individuals. 
Individual traits predicted how and the extent to which predators influenced litter standing 
stocks and fungal biomass (Figure V.2), and those traits were not equally relevant to this matter 
(Figure V.3). In this regard, body morphology did not account for much variation in predator 
impacts (Figure V.2a and V.2b), despite potential difference between thin- and thick-bodied 
individuals in their ability to ingest large prey (Kishida et al. 2009). Acceleration of litter 
decomposition (i.e. negative effect on litter standing stocks) was fourfold more frequent in 
males than females, leading to a significant sex effect on litter and fungal biomass effect sizes 
(Figure V.2c and V.2d). In addition, predator impact changed with individual life-style (Figure 
V.2e and V.2f), defined by a set of coordinated traits assessing animal personality and life 
history (growth rate) condensed into a synthetic variable (PC1). Slow predator individuals were 
associated with positive indirect effects whereas fast individuals with negative indirect effects. 
Several studies have shed light on intraspecific variations in behavioural and physiological traits 
as drivers of the magnitude of animal impact on ecosystems (Schmitz et al. 2004; Schmitz et 
al. 2015; Palacios et al. 2016). A study already mentioned that actively hunting vs sit-and-wait 
predator spiders had significant opposite effect on plant diversity and production, and nitrogen 
mineralization (Schmitz 2008). Active predators enhanced process rates, similarly to males and 




Figure V.2. Effect of the phenotypes on the magnitude and direction of trophic cascades. (a-b) 
Trophic cascade effect sizes for thin- and thick-bodied dragonfly larvae. (c-d) Effect sizes between 
female and male dragonfly larvae. (e-f) Relationships between the effect sizes and the PC1 values. 
Orange and red show consistently positive, while blue circles show consistently negative trophic 
cascades. Black lines show the regressions. * indicates that credible intervals (95%) for the group 
difference or for the slope of regressions do not overlap zero. 
The coexistence of predator individuals that trigger opposite effects on the fate of plant litter 
can produce striking spatial variability across habitat patches in terms of rates of storage and 
flux of carbon and nutrients. Log response ratio ranged from – 0.6 and + 0.4 for litter standing 
stock and from –1 and +1 for fungal biomass (Figure V.2). Litter standing stocks and fungal 
biomass at mid-decomposition stage differed by up to a 2-fold and a 7-fold factor, respectively, 
between habitat patches occupied by predator individuals of similar size but triggering opposite 
indirect effects. These locally different rates of processes at the surrounding of individual top-
predators are likely to lead to emergent properties at the ecosystem level. For instance, a recent 
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numerical simulation study demonstrated that the variance of rates within a complex system 
such as an ecosystem should induce stabilising properties of the system (Duthie 2018). 
A meta-analytical study showed that top-predators enhance the accumulation of plant biomass 
through releasing herbivore grazing pressure on plants (Shurin et al. 2002). Such a classic 
trophic cascade, were also reported for detritus-based system wherein top-predators hamper 
litter depletion by detritivores (Woodward and Hildrew 2002; Jabiol et al. 2014; Lagrue et al. 
2015). Detritivores are important agents of litter decomposition in forest ecosystems (Handa et 
al. 2014), since they feed on both plant tissues and the mycelium of fungal decomposers (Jabiol 
et al. 2013; Rota et al. 2018), and can account for more than 50% of total litter mass lost during 
decomposition. Predators consume and scare detritivores, so as to reduce detritivores’ local 
densities or feeding rates (Lagrue et al. 2015). However, those strictly positive effects are not 
the norm of trophic cascades in detritus-based streams, where accelerations of litter 
decomposition by top-predators were also reported in previous interspecific studies (Sitvarin et 
al. 2016). Top-predators could accelerate decomposition and reduce fungal colonization of 
plant litter through several non-exclusive mechanisms. They can for instance release consumers 
from predation by meso-predators or change the community structure. Our results of 
community dissimilarity analyses do not match these hypotheses. Invertebrate communities in 
enclosures with predators producing negative indirect impacts were statistically 
indistinguishable from communities in enclosures of predators leading to positive impacts, such 
as between male and females and along the slow-to-fast life-style component (F1,24 = 0.90; P = 
0.568; r² = 0.04 and F1,24 = 0.88; P = 0.610; r² = 0.03; Figure V.S3.1). However, these analyses 
of abundance data do not test for trait-mediated interactions, which are important drivers of the 
detrital pathway (Hawlena et al. 2012; Schmitz et al. 2004). We thus suggest that part of the 
phenotypic effects we observed was driven by density-independent mechanisms. For instance, 
predators may increase per capita consumption of litter by detritivores and mycelium through 
increasing time spent in retreat sites; as leaf litter are used by detritivores to both feed and hide 
from predators, antipredator avoidance can increase feeding opportunities. This mechanism is 
a good candidate to explain the effects of life-style on individual impacts, which could occur 
from non-consumptive effects, while the effects of sex could be mediated by both consumptive 




Figure V.3. Effect sizes of predator addition and manipulated traits to explain trophic cascades. 
(a) Effect sizes (Beta posterior and 95% credible intervals) for Litter standing stock log response ratios. 
(b) Effect sizes for Ergosterol concentration log response ratios. Overall, only Sex and PC1 had non-
zero effects on the ecosystem, and for both ecosystem-level response, lifestyle differences accounted for 
the most important effect. Oppositely, the predator addition (grey area) and body thickness had no effect. 
Populations made of phenotypically distinct individuals with opposite ecosystem impact are 
likely to produce a variety of apparent species’ effects on ecosystems depending on effect trait 
distribution. Previous studies conducted on the same system have found that the predator 
species triggered a classical trophic cascade (Jabiol et al. 2014; Lagrue et al. 2015); therefore, 
we might think that this previous result was driven by the selection of phenotypically similar 
individuals for the purpose of these experiments, with a predominance of females and slow 
individuals. Moreover, we give clues to rank phenotypic traits according to their importance to 
drive trophic cascade effect sizes. We show that sex and life-style variability among top-
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predator individuals can have the larger effect, while morphological traits and the predator 
addition had no significant effects (Figure V.3). Overall, our original results demonstrates that 
the strength of individual effect of top-predators on carbon and nutrient cycling related to litter 
decomposition depends on the phenotype and is repeatable, but also depends on which trait is 
investigated. Interestingly, we found like a previous study (Rota et al. 2018) that the 
morphological traits did not match with the ecological impact of individuals, while behavioural 
traits did. Future studies should advance our knowledge about the relationships between 
environmental changes, evolution of phenotypic traits at the individual level and ecosystem-
level consequences. 
Although many other factors can account for variable predator impact perceived across 
empirical studies (Borer et al. 2005), we believe there is now sufficient evidence to re-evaluate 




We manipulated the presence and individual identity of dragonfly larvae (Cordulegaster 
boltonii, Donovan) in experimental enclosures set in a forested stream. We used a total of 48 
enclosures, including 16 controls where we did not add any predator, arranged in 8 blocks along 
a 500m-long reach of the stream. Enclosures consisted of 30-cm long pieces of 20-cm diameter 
PVC pipe (283.5 cm2 inner area) set upright and inserted ca. 3 cm deep into the sediment in 
sandy margins of the stream where the predacious species naturally occurs. Exchanges of water 
and organisms between the outside and inside of enclosures were allowed by two 20 cm2 
rectangular windows facing each other cut out the wall of enclosures at the level of stream 
bottom. These lateral openings were covered with 6-mm plastic mesh screen, and the top and 
bottom of enclosures with 2-mm mesh screen to avoid the escape of the added predator and the 
entrance of same-size conspecifics. To allow natural burrowing behaviour of the predator 
species, we added 300 cm3 of clean sand to reach the same level of the substrate inside and 
outside the enclosures. The installation of enclosures was made 20 days before the beginning 
of the field experiment to allow the colonization of enclosures by invertebrates. 
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Collection of individual predators and experimental design 
We captured penultimate instar larvae of the dragonfly species (Cordulegaster boltonii 
Donovan) in a small and forested stream using a handnet. Benthic samples were taken wherever 
the species is known to occur, that is along stream margins, in depositional zones formed behind 
boulders or dead wood, and in pool habitats. Sixty-four individuals were transported alive to 
the laboratory for determination of sex, body dimensions and wet mass (± 0.001 mg). The ratio 
of head width and body length measured from pictures of larvae was used to capture variation 
in body thickness (Supplementary Information 1). We selected 16 individuals from each end of 
the distribution of the body dimension ratio so as to have the same number of males and females 
with thin and thick bodies and to minimize body mass differences across all individuals. Each 
predator was randomly assigned to a field enclosure following a 2 × 2 factorial design with each 
block comprising a male and a female from each morphological group and two controls without 
predator added. Predators were kept individually in plastic buckets layered with sand and filled 
with stream water at 10°C in the laboratory for one week before and two weeks after the field 
experiment. They were supplied with 2 aquatic invertebrate prey (either Gammarids or 
Leptophlebiidae larvae) every day. 
Individual lifestyle assessment 
After a total of 54 days spent in enclosures, dragonfly larvae were transported back to the 
laboratory for investigating behavioural and lifestyle trait pattern (Sih et al. 2004; Réale et al. 
2010). Individuals were reweighed (± 0.001 mg) to estimate their linear growth rates. We 
carried out three behavioural tests designed to assess predator aggressiveness, boldness and 
feeding activity (Sih et al. 2004). Aggressiveness was quantified as the number of lure elicited 
attack strikes summed over three trials repeated at 12h intervals. Each trial consisted of a 30s 
period on which two 5mm plastic beads were shaken within range of the prehensile labium of 
larvae. Boldness was estimated as the inverse of the time it takes for an individual that 
underwent a disturbance to resume movement (Brodin 2009). At the beginning of the 
experiment, we grabbed larvae, and gently shacked and replaced them in the centre of their 
holding buckets. All individuals resumed movement within an hour as assessed by the mean of 
video records. Feeding activity was assessed as the number of prey eaten by the predator within 
3 hours after addition of 6 mobile prey (Gammarus fossarum Koch). Individuals were starved 
for 48h prior aggressiveness and feeding experiments, which were performed a second time to 
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assess the consistency of individual behaviour (Sih et al. 2004). As all behavioural traits were 
observed at the first trial, we kept the values of the first trial for repeated behavioural traits. 
Behavioural and life-history traits were linearly combined using a Principal Component 
Analysis to ordinate individuals along a slow-to-fast lifestyle axis (Réale et al. 2010; Table 
V.S1.2). 
Ecosystem response variables 
We assessed predator impact on the decomposition and fungal biomass content of submerged 
leaf litter from alder trees (Alnus glutinosa, Gaertn) on two successive runs. At the beginning 
of the experiment (i.e. predator addition), enclosures were supplied with a known amount of 
leaf litter (5.07g ± 0.10 SD air-dry mass) that had been previously enclosed in 200 µm mesh 
bags and exposed to microbial colonization in the stream for 14 days. The leaf litter was 
retrieved from enclosures 20 days later, avoiding causing major disturbance to fauna, and new 
leaf batches were added and allowed to incubate in enclosures for 34 days. The duration of 
experimental runs was set to reach 50% mass remaining on average over all control enclosures. 
Run 2 required a longer exposure time of leaf litter than Run 1 to reach the decomposition 
endpoint probably because of the 1.7°C temperature drop between the two runs (Run 1= 6.12°C 
± 1.45 SD and Run 2 = 4.39°C ± 1.70 SD). Fungal biomass content of leaf litter was approached 
with the analysis of ergosterol biomass in leaf litter (g Ergosterol. g
-1 dry mass), and was quantified 
on five 20 mm leaf discs cut out from leaves recovered at the end of each run following(Gessner 
and Chauvet 1993). Litter mass remaining in enclosures was predicted at 41 days using decay 
rates (k), in order to standardize for small variations around the averaged initial mass and a 
small difference in final mass between the two trials (trial 1 = 2.83 mg ± 0.20; trial 2 = 2.23 mg 
± 0.42). The final litter averaged dry mass becomes undistinguishable after this procedure (trial 
1 = 2.50 mg ± 0.21; trial 2 = 2.47 mg ± 0.40). We determined predator effects on litter stocks 
and fungal biomass content of the leaf litter by the mean of the natural logarithm of the response 
ratio (Hedges et al. 1999) calculated as follows: 𝑋𝑖,𝑗,𝑘
𝑃+ 𝑋0,𝑗,𝑘
𝑃−⁄  where the numerator is litter mass 
remaining or fungal biomass in the enclosure containing predator individual i in block j at run 
k and the denominator is the mean value from the two control enclosure in block j at run k. We 
assessed the consistency of predator effect sizes by the mean of the intra-class correlation 





We collected invertebrates larger than 0.5 mm from enclosures at the end of Run 2. Individuals 
were sorted to Families and counted. Rare taxa occurring in lesser than 2 samples were removed 
for analysis. Differences in community structure and composition between enclosures were 
visualized using non-metric multidimensional scaling ordinations based on Bray-Curtis 
distance computed on log-transformed abundance data. 
Data analysis 
Leaf litter weighing, invertebrate prey community determination and counting and ergosterol 
concentration analysis were blinded, since they were done by three different operators who did 
not known the related treatment's nature through the samples labelling. The sample size design 
was not based on a power analysis because we did not had priors on the strength of effects of 
different phenotypes of top-predators directly in the field. The sample size was rather designed 
as a compromise between material and human efforts as well as the necessity to gather a 
sufficient level of information. 
We analysed relationships between individual predator traits and log-response ratio for litter 
standing stocks and fungal biomass in enclosures using bayesian linear mixed effect models 
(Supplementary Information 2). Permutational multivariate analysis of variance and structural 
equation models were used to assess prey community response to predator presence and identity 
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Supplementary Materials 1: Top-predator phenotypic variability 
1. Abundance and morphology of Cordulegaster boltonii larvae in the Montagne Noire 
forested rivers. 
1.1. Cordulegaster boltonii density in the Montagne Noire streams 
Larvae of the dragonfly Cordulegaster boltonii (Donovan, 1807) were sampled in 
Montagne Noire streams (upland pristine and forested streams) in the spring 2016, in order 
to gain informations about their abundances and body morphology patterns of variation. 
 
Figure V.S1.1. Map of Cordulegaster boltonii larvae densities monitored in the 2016 spring in the 
Montagne Noire streams (unpublished data). The size and the colour of the circles are proportional to 
the density of sampled populations (n=51) in individual per square meter of eligible habitats 
(depositional areas composed of fine gravels, sand and/or leaf litter). 
This species is widely distributed across Europe (Ferreras-Romero and Corbet 1999), and is 
found in high densities in low order streams (Figure V.S1.1). These dragonflies are ambush 
top-predator in their ecosystems, where they burrow in shallow areas of fine mineral and 
organic sediments. These dragonfly larvae prey upon various invertebrates involved in litter 
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decomposition. Indeed, they are known to induce trophic cascades on leaf litter stocks, the 
major food resource in those forested river ecosystems (Lagrue et al. 2015; Jabiol et al. 2014). 
Since Cordulegaster boltonii larvae is an abundant predator species in its habitat and lives as a 
shallow burrower in the sediment, thus is poorly mobile, phenotypic differences among 
individuals could lead to different trophic cascades on leaf litter standing stocks at the 
microhabitat scale. 
1.2. Measure and visualisation of morphology: body thickness variability 
Body size differ widely between male and female larvae of a same instar in the Cordulegaster 
boltonii species (Ferreras-Romero and Corbet 1999). Sexual-size dimorphism (SSD) is a 
phenomenon well represented in the animal kingdom, and particularly within insects (Stillwell 
et al. 2010). Because of the body size and reproductive constraints differing between males and 
females, they should also differ in their physiological and behavioural traits (Blanckenhorn 
2005; Stillwell et al. 2010). Therefore, we can expect that females and males lead to different 
trophic cascades intensity or nature because of direct or indirect effects on preys or on fungal 
biomasses associated with leaf litter. For instance, differences between sexes could occur 
through consumptive effects (CE) if sexes prey upon different taxa and/or at different rates. 
Trophic cascades variability between females and males could also occur through non-
consumptive effects (NCE), e.g. if sexes affect differently the behaviour of preys, or if the 
physiological differences between the sexes affect the stoichiometry of their waste products 
(Yee et al. 2015). 
However, variations in body shape can arose from other causes than sex or ontogeny. For 
instance, evolutionary diversification can cause eco-morphological types (Harmon et al. 2009). 
Even within a same genotype, sex and instar, external cues, like the presence or absence of 
other predators (e.g. fishes), or the abundance of conspecifics, can induce the expression of 
morphological defences or a self-thinning of the body shape, respectively (Arnqvist and 
Johansson 1998; Jonsson 2017). These morphological variations between individuals are not 
only interesting under an evolutionary perspective, but can also induce ecosystem processes 
heterogeneity (Harmon et al. 2009). It can be the case when morphological variations affects 
the propensity of individual predators to predate on a type of prey, through trophic 
specialisation or inducible offense traits (Kishida et al. 2009; Araújo et al. 2011). 
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To describe patterns of morphological variations, we sampled a maximum number of 17 
individual larvae by site, and sacrificed these larvae by freezing in order to proceed to 
morphological measurements and sex determination at the laboratory (presence of 
gonapophyses on the eighth and ninth abdominal segment; Ferreras-Romero and Corbet 1999). 
After thawing the samples in cold water, larvae were positioned on the back and on a horizontal 
white plan with a millimetre scale under an homogeneous white light, and were photographed 
with a digital camera (Canon EOS 20D) positioned horizontally and at the same height for each 
individual. The pictures were then digitalized with 26 landmarks (Figure V.S1.2a) with the 
TPS DIG2 software. The landmark positions (coordinates in x and y) were rotated and 
superimposed with a generalized procruste analysis (Webster and Sheets 2010). This first 
procedure allows the statistical analysis of shapes (procruste scores). In addition, we measured 
the head width (distance between compound eyes) and the body length (distance between the 
anterior extremity of the labium and the anal spine), with the Image J software. Then, we 
synthesized shape variation (procruste scores) with a constrained analysis (RDA) on two 
principal axes of variations (Figure V.S1.2b). We included the body length in the RDA in order 
to constrain the shape axis corresponding to the ontogenetic shift in larvae's shape (RDA1 axis), 
remaining the second axis of morphological variability invariant to body length. The choice to 
focus on morphological variation beyond body size was motivated because the ecosystem 
processes implications of intraspecific variability of body mass are relatively known compared 
to the effects of traits variability beyond body size (Rudolf and Rasmussen 2013; Brose et al. 




Figure V.S1.2. Landmark positions and the analysis of body shapes. The picture at left (a) shows the 
26 landmarks digitalised on each of the 721 individuals sampled, in order to describe their body shape. 
The scatterplot at right (b) shows the Redundancy Analysis (RDA) distribution of shapes reduced on 
two main axes under constraint of body length (varying negatively with RDA1). Red and blue circle, 
respectively, represent female and male larvae. Grey circles show undifferentiated individuals (all 
individuals inferior in length to the smallest female). Deformation grids help to observe the shape of 
individuals at the extreme of each axes (non-magnified). Circles at right show posterior mode and 95% 
credible intervals of the PC1 axis for female (red) and male (blue) larvae. 
The deformation grids of the first RDA axis show an elongation of the thorax from higher to 
lower RDA1 values (Figure V.S1.2b), intuitively describing a shift in shape between young 
and older larvae corresponding to a transformation to prepare larvae to the imaginal flying 
stage. More interestingly to our concern, a second axis of shape variation described a gradient 
from thin- (high PC1 values) to thick-bodied larvae (low PC1 values). This shape axis seemed 
only partly related to the sex of larvae, since we observed that male are only slightly thinner 
than female larvae (β = 0.12 [0.01; 0.23] 95% CI; Figure V.S1.2b). Variation of body thickness 
among individuals within a same sex seemed greater, and could be important to condition the 
nature and intensity of individual trophic cascades. For instance, two individual larvae of 
different body thickness might have different biomechanical constraints to capture prey because 
of trophic apparatus size and strength constraints. Therefore, studying the importance of sex 
and body thickness in mediating trophic cascades can help us to understand the importance of 




1.3. Body thickness variance partitioning 
We can partition the remaining body thickness variation not explained by sex among (1) river's 
catchments, (2) populations, and (3) individuals within populations. This last scale of 
phenotypic variation can be relevant to our understanding of the links between phenotypic traits 
and ecosystem processes variability, because variations at the phenotypic and at the ecosystem-
level can occur at the same spatial and temporal scale, and could be tightly related (Hendry 
2016). 
 
Figure V.S1.3. Posterior kernel densities of the percentage of variance of body thickness (PC1) among 
spatial levels depicting different levels of biological organisation. We added a fixed effect for sex in the 
model to quantify sources of intra-sex body thickness variation. 
Therefore, to test if this component of variance is relevant for the morphological trait we 
evidenced, we partitioned the variability of body thickness (PC1) among catchments, 
populations and individuals (plus the statistical error), using a bayesian Markov Chain Monte 
Carlo hierarchical model (Figure V.S1.3). We used only individuals of a body length superior 
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than the length of the smaller female found in the dataset for this analysis, in order to partition 
the variance of body thickness within both sexes (we excluded undetermined individuals). 
Body thickness variance is greater between individuals coming from the same population, with 
78.9 % [57.78; 103.04] CI- 95% observed at this scale. As we included the difference between 
sexes as a fixed effect in the model, we can say that intra-sex variation of body thickness is the 
scale containing the most of variation. This first scale of variation has a 100% posterior 
probability to be higher of the variance contained among populations (11.63 % [2.91; 24.04] 
CI-95%), and has a 99% posterior probability to be higher than the variance contained among 
catchments (2.09 % [0.37; 28.70] CI-95%). Indeed, we have weight to think that this level is 
relevant for our investigation. 
1.4. Expression of the 'body thickness ratio' 
We searched for translating the original complex metric of body thickness (PC1) to a simplified 
metric, most intuitive and easily measured. The ratio head width / body length expressed the 
body thickness of the top-predator larvae (Figure V.S1.4). Therefore, we quantified furtherly 




Figure V.S1.4. Scatterplot of the relationship between a simplified expression of body thickness (Head 
width / Body length ratio) in abscises and the original synthetic shape axis (PC1), both on reduce-
centered scales. Note that the observations are symmetric around a proportional line of 1:1. 
1.5. Body thickness ratio distribution of the selected predator individuals 
We collected 64 new dragonfly larvae of the penultimate stage in the 'Peyreblanque' river, at 
the upstream (~ 2 kilometres upstream) of the station where the field ecosystem study later 
occurred. These individuals reached the laboratory for body mass (wet mass) and body 




Figure V.S1.5. Kernel density (a) and boxplots on a centered scale (b) of the body thickness 
distributions measured as the head width / body length ratio for the Montagne Noire Rivers (All sites, 
grey), the studied population (Peyreblanque, blue) and the individuals selected for the experiment 
presented in this paper (This study, green). 
We constituted two groups evenly distributed between male and females of thin- and thick-
bodied larvae of 16 individuals each, based on the 32% thinner- and the 68% thicker-bodied 
individuals. Indeed, this procedure allowed testing the effect of sex and body thickness in a 
factorial design with 16 females and 16 males, crossed with 16 thin- and 16 thick-bodied larvae 
(8 of each sex). We can observe graphically that the individuals selected on this ground 
constituted two modes of body thickness density distribution (green distribution; Figure 
V.S1.5a), and that despite the selected individuals seemed thicker than the individuals 
previously measured, the range of selected individuals covered largely the natural variance of 




2. Patterns of trait correlation 
In addition to the presented factorial design (Sex × Body thickness) previously described, we 
aimed to test if behavioural types or a Pace-of-Life syndrome occured in the studied population, 
and if it altered individual trophic cascades. Therefore, we measured growth rates during the 
experimental duration in the field, and behavioral traits a priori linked with the mechanisms at 
the origin of the trophic cascades individuals can had during the experiment (see the Methods 
section of the paper). 
2.1. Correlation matrix of phenotypic traits 
Table V.S1.1. Correlation matrix (Spearman's correlations) among quantitative phenotypic traits 
measured in this study. Boldness was log-transformed and growth rate and aggressiveness were square-
root transformed prior the analysis. Significance levels are indicated by asterisks (*: P < 0.05 and **: P 
< 0.001). 
 Boldness Aggressiveness Predation Growth Mass Thickness 
Aggressiveness       0.42 *    1.00 - - - - 
Predation       0.41 *         0.76 **    1.00 - - - 
Growth    0.27    0.25    0.35    1.00 - - 
Mass    0.35    0.14    0.19    0.09    1.00 - 




2.2. Repeatability estimates of predation and aggressiveness and their correlation 
Figure V.S1.6. Repeatability plots of the two traits measured twice at one-week interval. Intra-Class 
Correlation (ICC) point estimates are given for each panel, together with their 95% confidence intervals 
(bootstraps =1000). Since both aggressiveness (a) and predation scores (b) were count data and Poisson 
distributed, we used the function 'rptPoisson' function (package rptR) based on a linear mixed effect 
model assuming a Poisson distribution for the dependent variable and a square-root link to calculate 
ICC and CI-95%.  
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2.3. Principal Component Analysis of behavioural and life-history traits 
Table V.S1.2. Results of the Principal Component Analysis used to synthesise behavioural and growth 
rate covariations in two principal components. The first principal component (PC1) was further used as 
a trait describing predator's slow-to-fast lifestyle. 
Loadings PC1 PC2 
Boldness    0.45 – 0.04 
Aggressiveness    0.57    0.38 
Predation    0.58    0.23 
Growth rate    0.37 – 0.90 
Eigenvalue    2.28    0.82 




2.4. Effect of sex on phenotypic traits 
Table V.S1.3. Effect size (beta posterior mode) estimates and their associated error (credible intervals 
at 95%) for the dependence between phenotypic traits and sex. 
Trait β posterior mode Credible interval 95% 
Mass – 0.79 [– 1.04; – 0.53] 
Thickness – 0.15 [– 0.53;    0.21] 
Boldness – 0.28 [– 0.67;    0.11] 
Aggressiveness – 0.13 [– 0.54;    0.28] 
Predation – 0.34 [– 0.71;    0.06] 
Growth rate – 0.38 [– 0.71;    0.02] 
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Supplementary Materials 2: Bayesian models structure and evaluation 
1. Bayesian models 
Bayesian inference based on Markov Chain Monte Carlo (MCMC) sampling can be more 
appropriate than the frequentist approach when the structure of the model is complex, the 
variance in the variable of interest is large, and when the number of observations is small. This 
is often the case when it comes to infer relationships from field experimental studies. 
1.1. Prior specification 
We used a weakly informative inverse-gamma prior (V=1, nu=0.002) for individual random 
effect and for residual error terms in bayesian MCMC models, to estimate repeatability 
estimates at the ecosystem level. Intraclass correlation coefficients (ICC) were calculated as the 
posterior mode of the individual random effect variance divided by the sum of the individual 
random effect and the residual error variance posterior modes. We calculated their credible 
intervals (high posterior density interval at 95%) using the same formulae. The same prior was 
then used to estimate other relationships at the individual and at the ecosystem level. 
1.2. Structure of the models to infer phenotype-to-log response ratio relationships 
We modelled the effects of the traits studied (Body Thickness: Morphological differences; Sex: 
SSD + unmeasured sex-specific traits; PC1: slow-to-fast lifestyle) as fixed effects. We included 
a random effect structure accounting for the repeated measures done twice for each individual 
top-predator. Since LnR Litter Standing stock and LnR Ergosterol Concentration were 
heteroscedastic relative to the temporal trial (see Figure V.1 in the paper), we added a 
covariance structure for error terms related to the trial. The prior used was an inverse-gamma 
(V=1, nu=0.002) for both error terms and random effects. We inferred the presence of effects 
when lower credible intervals at 95% deviate from zero. We computed beta posterior estimates 
for each fixed effect by centered-reducing both response and predictors (fixed effects) in the 
models. Beta estimates give us an effect size metric in order to compare the relative effect of 
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fixed effect to the response, and correspond as the number of standard-deviations changes for 
a change of one standard deviation of the fixed effect. Each chain was iterated 200,000 times 
with a thinning interval of 25, and were conserved after a burnin period of 3,000 iterations. 
1.3. Model selection to quantify the effect of predator types on ecosystem 
Given the strong relationship between Body mass and Sex (females are heavier than males; 
Table V.S1.3), we refrained to include both Sex and Body mass as fixed effects in the full 
model. We firstly added Body mass, Body thickness and their linear interaction, as well as PC1 
in a first model to explain LnR Litter Standing Stock. Since the credible intervals at 95% of the 
interaction between Body mass and Body thickness did not departed from zero (β = 0.09 [– 0.11; 
0.39] CI-95%), we excluded this interaction and refitted the model. The credible intervals at 
95% of the posterior distribution of Body mass slightly crossed zero (β = 0.16 [– 0.003; 0.41] 
CI-95%), but the absolute effect of Sex was higher than the effect of Body mass when the former 
replaced Body mass in the model (β = – 0.25 [– 0.44; –0.03] CI-95%). We then tested if Sex 
interacted with Body thickness to explain the outcome (β = –0.04 [– 0.23; 0.17] CI-95%), and 
excluded this term to obtain the retained model presented in the paper. We used the same 
procedure to select for phenotypic traits in order to explain LnR Ergosterol Concentrations, and 




1.4. MCMC convergence checking 
We evaluated convergence of MCMC model by checking visually autocorrelation plots. We 
assessed the homogeneity of mixing with the Gelman-Rubin test, by computing 3 independent 
chains starting at random values. All chains converged and mixed well. Moreover, they 
presented any visual sign of autocorrelation, and the Gelman-Rubin index always equalled 1. 
 
Figure V.S2.1. Convergence plots (left column) and posterior densities (right column) of MCMC 
hierarchical models for the fixed effect part of the model predicting the LnR Litter Standing Stocks. The 





Figure V.S2.2. Convergence plots (left column) and posterior densities (right column) of MCMC 
hierarchical models for the random effect part of the model predicting the LnR Litter Standing Stocks. 
The three chains at left (black, red and green) are well mixed and converged to the same domain (they 
superimpose together). We can note that the model predicted the heterogeneity of errors between the 





Figure V.S2.3. Convergence plots (left column) and posterior densities (right column) of MCMC 
hierarchical models for the fixed effect part of the model predicting the LnR Ergosterol Concentrations. 





Figure V.S2.4. Convergence plots (left column) and posterior densities (right column) of MCMC 
hierarchical models for the random effect part of the model predicting the LnR Ergosterol 
Concentrations. The three chains at left (black, red and green) are well mixed and converged to the same 
domain (they superimpose together). We can note that the model predicted the heterogeneity of errors 
between the first and the second trial.  
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Supplementary Materials 3: Supports to the discussion 
1. Prey community structure 
 
Figure V.S3.1. Plot of the Non-Metric Multidimensional Scaling analysis of prey communities (bray 
dissimilarity on log-transformed abundances). No prey community dissimilarity was observed among 
predator present (black) and predator absent (grey) treatments; neither it was the case between females 




2. Individual 'trophic cascades': Consumptive (CE) or non-consumptive effects (NCE) ? 
 
Figure V.S3.2. Structural Equation Models (SEM) testing if Sex and PC1 affected LnR Litter Standing 
Stocks (left column) and LnR Ergosterol concentrations (right column) through consumptive (CE) or 
non-consumptive effects (NCE). Grey boxes are prey abundances. For each ecosystem-level response, 
we compared the loss of parsimony (AIC and BIC) when we excluded the direct effect (NCE) of either 
Sex (models b and e) and PC1 (models c and f); i.e. by following the hypothesis that Sex and PC1 altered 
the ecosystem response purely through CE, against the alternative hypothesis assuming both direct 
(NCE) and indirect effects (CE) (full model). Taxa selection was performed through depletion of non-
significant interactions with top-predators traits. Two models were considered different when ∆AIC and 
∆ BIC are > 2. The models give evidence that the effects of Sex occurred through both CE and NCE (∆AIC 
≤ 2 and ∆ BIC = 0), while the effects of PC1 occurred principally through NCE (∆AIC = 7 and ∆ BIC ≥ 5). 
Red and black arrows show negative and positive relationships, bold and transparent arrows show 
significant and non-significant relationships. 
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CHAPITRE VI  
MODULATION DE L'EFFET DU RECHAUFFEMENT SUR LE 
FONCTIONNEMENT D'UN ECOSYSTEME DETRITIQUE PAR 
L'ORIGINE DES POPULATIONS DE PREDATEURS 
Nous avons voulu tester dans cette étude si des populations de prédateurs, distribuées le long 
d'un gradient latitudinal, donc probablement adaptées aux conditions climatiques locales, 
pourraient, en ne répondant pas de la même manière à une hausse des températures, moduler 
l'effet du réchauffement sur le fonctionnement de l'écosystème. Cette évaluation a reposé sur la 
mesure du taux décomposition des litières, la biomasse de périphyton et la concentration de 
CO2 dissout dans l'eau. Cette hypothèse a été testée en conditions semi-contrôlée, avec des 
canaux artificiels simulant des écosystèmes détritiques contenant des litières conditionnées, des 
macro-détritivores et des prédateurs (Cordulegaster boltonii) issus de trois populations (Ribeiro 
de Múceres, près du massif de Serra da Estrella, Coimbra, Portugal ; Peyreblanque, Montagne 
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Abstract 
Predicting the consequences of environmental warming on ecosystem-level processes like 
primary production and organic matter decomposition is of major concern. To this regard, 
dragonfly larvae as apex predators are particularly important due to their role in top-down 
control of invertebrate decomposers within the detrital food web in streams. Preceding studies 
on predators’ impact on ecosystem processes in a global warming context have neglected the 
variability of thermal physiology among populations within predators’ distributional area. In 
this study, we hypothesised (1) that populations of a dragonfly (Cordulegaster boltonii) larva 
are thermally adapted along a European latitudinal gradient, which (2) mediates environmental 
warming effects on prey abundances, leaf litter decomposition, periphyton biomass and carbon 
dioxide concentrations in streams. We tested in the laboratory if the respiration rate of larvae 
from Portugal, southwestern and northeastern France differed as a response to the temperature 
gradient, i.e. with the three populations expressing different thermal performance curves for 
whole-organismal metabolic rate. Then, we tested in a tri-trophic food chain reconstituted in 
outdoor stream channels if these populations induced different top-down effects on preys and 
ecosystem processes in interaction with three levels of experimental warming. Our results 
supported both hypotheses. The thermal optimum and the thermal sensitivity of metabolic rates 
differed between populations from the lowest and highest latitudes, suggesting the occurrence 
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of 'cold-' and 'warm-adapted' populations. Prey densities and ecosystem processes were affected 
by warming, and the origin of populations mediated this effect in a majority of cases as shown 
by effect sizes. Finally, the absence of a real trophic cascade was due to the predominance of 
non-consumptive interactions. Considering population-specific rather than species-specific 
phenotypic traits appears therefore essential when the objective is to quantify the impacts of 
organisms on ecosystems in a global warming context. Integrating intraspecific variability in 
scenarios of trophic cascades under environmental warming however remains dampened by our 
inability to predict the outcome of non-consumptive effects. 
Keywords: Dragonfly; global warming; latitudinal gradient; thermal adaptation; thermal 
performance curves; trophic cascades. 
Introduction 
The human-induced environmental warming is shaping traits of species and ecosystems on 
earth (Walther et al. 2002; Root et al. 2003). Global warming alters the metabolism of 
organisms, directly affecting their energetic demands and related traits like resource 
consumption and growth rates. The effects of temperature is particularly critical for ectotherms, 
for which body temperature relates to ambient temperatures (Gillooly 2001; Berg et al. 2010). 
Since ectothermal organisms on earth represents over 99% of species (Berg et al. 2010), 
including microorganisms which are directly involved in primary production and detritus 
decomposition (Allen et al. 2005; Conant et al. 2011; Follstad Shah et al. 2017), warming is 
suspected to alter the global carbon and nutrient cycles. The Metabolic Theory of Ecology 
(MTE; Brown et al. 2004) could predict ecosystem-level effects induced by global warming. 
Individual metabolic rates and ecologically relevant traits, such as ingestion of resources (Pawar 
et al. 2012; Rall et al. 2012) and excretion rates, which depend on metabolic rates (Vanni and 
McIntyre 2016; Moffett et al. 2018), respond exponentially to a temperature increase according 






 (eq. 1), 
where 𝐼 is the biological trait of interest, 𝑖0 a normalisation constant depending on the studied 
organism, 𝑀 the body mass (g), 𝑏 a power-law scaling exponent, 𝐸𝑎 the activation energy, i.e. 
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the temperature sensitivity of the biological trait of the organism expressed in eV, 𝑘 is the 
Boltzmann's constant (8 10–05 eV K-1), and 𝑇 the temperature (Kelvin). The theory initially 
predicts that allometric scaling exponents are universal among the variety of life forms, with 𝑏 
~ ¾ and 𝐸𝑎 ~ 0.65 eV (Gillooly 2001; Brown et al. 2004). The exponential increase of 
temperature-dependent traits then declines to form a thermal optimum (Topt) beyond which the 
relationship decreases sharply (Angilletta 2006). The whole pattern describes a Thermal 
Performance Curve (TPC). 
Beyond the MTE assuming the temperature-dependence of ecosystem processes as a result of 
the metabolism' thermal sensitivity of ectotherms involved in the process (Allen et al. 2005; 
Enquist et al. 2007), an important body of work consider that the ecosystem processes 
temperature-dependence could deviate from the MTE predictions because of trophic 
interactions (Kishi et al. 2005; Kratina et al. 2012; Gilbert et al. 2014; Dell et al. 2014; Symons 
and Shurin 2016; Sentis et al. 2017; Kazanjian et al. 2018). Studying how trophic interactions 
could mediate the temperature-dependence of ecosystem processes is particularly appropriate 
within the theory of trophic cascades, since predators induce top-down controls on community 
composition, cascading until basal ecosystem processes (Shurin et al. 2002; Borer et al. 2005). 
A mediation of the temperature-dependence of ecosystem processes when the structure of the 
food web changes might arise because of TPC asymmetries in organisms located at different 
trophic levels (Dell et al. 2014). For instance, belowground soil predators and detritivores have 
different thermal sensitivities (Berg et al. 2010). These asymmetrical responses of the activity 
of different trophic levels along the temperature gradient could result in non-linearity of top-
down effect strengths induced by predators along environmental temperature gradients (Kishi 
et al. 2005). 
The ecological consequences of global warming has been mostly studied considering species-
specific trait attributes (Berg et al. 2010), and as a result, we virtually ignore the extent to which 
intraspecific variability of biological traits within the species' area ranges could mediate the 
temperature-dependence of ecosystem processes. Contrarily to MTE expectations when 
considering the universality of temperature-dependences (Gillooly 2001), the variability of 
thermal responses among and within species is large and is probably owing to evolution and 
adaptation (Clarke 2004; Dell et al. 2011). Two strategies may occur for individual ectotherms 
facing global warming: to adapt to the warmed environmental temperatures, or to disperse to 
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find new gainful locations (Berg et al. 2010). We therefore can imagine that adapted populations 
to past local climate (Bradshaw 2006) could disperse to new locations when current 
environmental temperatures had increased, in order to track their thermal optimum (Berg et al. 
2010). However, the consequences on ecosystem processes of such a displacement for 
populations with specific thermal metabolic responses are virtually unknown (but see Fryxell 
and Palkovacs 2017). If populations of predators locally adapted to a warm thermal regime 
disperse to cooler regions and displace the native population, the physiological adaptation to 
temperature of the immigrating population could mediate the effects of global warming on 
ecosystem processes, should discrepancies in population functional performance occur (Fryxell 
and Palkovacs 2017; Moffett et al. 2018). In this situation, it could be appropriate to substitute 
the 'space-for-time', by studying the responses to temperature of populations originating from 
different locations of contrasted climate (De Frenne et al. 2013). 
The main objective of this paper was to investigate if the thermal adaptation of physiological 
traits of predators from populations enduring different temperature regimes within the species 
distributional area (Gaitan-Espitia et al. 2014; Moffett et al. 2018) could mediate ecosystem 
processes through top-down effects when the environment is warming. We firstly hypothesised 
that (1) the metabolic rate TPC of different populations of apex predators distributed along a 
latitudinal gradient vary, with patterns highlighting thermal adaptation like a decrease in Topt 
and an increase in thermal sensitivity (Ea) with latitude (Gaitan-Espitia et al. 2014; Moffett et 
al. 2018). If this first hypothesis is validated, we expected that (2) these different metabolic 
responses to warming between populations can control the top-down impact of predators on 
preys, ultimately regulating the ecosystem processes responses to warming. 
We tested both hypotheses using larvae of the golden-ringed dragonfly (Cordulegaster 
boltonii), an apex predator inhabiting small-forested streams, where allochthonous detritus such 
as leaf litter form the principal resource. These apex predators predate on a variety of 
macroinvertebrate prey, including detritivores, which induces trophic cascades on the rate of 
leaf litter decomposition (Woodward and Hildrew 2002; Jabiol et al. 2014; Lagrue et al. 2015). 
Moreover, this species is ubiquitous, where its distributional area span a large latitudinal 
gradient, from northern Africa to northern Europe (Ferreras-Romero and Corbet 1999). We 
firstly measured the metabolic rates of three populations originating from Portugal, 
southwestern and northeastern France over a gradient of controlled temperatures using 
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respirometry chambers at the laboratory. In outdoor artificial stream channels mimicking a tri-
trophic detritus-based food chain (leaf litter, detritivorous macroinvertebrates and dragonfly 
larvae), four treatments (i.e. three populations plus a treatment without predator) were 
submitted to ambient temperatures, +3 and +6 °C of warming, i.e. realistic changes according 
to the global warming current scenarios for 2100 (IPCC 2014). We monitored the litter 
decomposition rate, periphyton biomass and CO2 concentration in water of each artificial 
channel. 
Material and methods 
Dragonfly and prey populations sampling 
We sampled 30 dragonfly larvae (C. boltonii) of the second and late instar stages from 
populations located in forested streams near Viseu, Portugal (Múceres, 340 m alt., 
40°33'06.5"N 8°09'18.9"W), Toulouse, southwestern France (Peyreblanque, Montagne noire, 
760 m alt., 43°25'53.2"N 2°13'00.9"E), and Metz, northeastern France (Ravines, Vosges 
Mountain, 380 m alt., 48°24'53.1"N 6°55'44.8"E) (Supplementary Materials, Figure VI.S1). 
The larvae were housed in 500 mL containers filled with 300 mL of water from their respective 
sites, and were transported in electric cool-boxes to Metz. During transport, each larva was fed 
with 3 gammarids, and 1/3 of the water was renewed every 3 days with mineral water. Water 
temperature during the transport was between ~ 12 and 16 °C (point measurements). These 
conditions appeared non-stressful for the organisms, and no larvae died during the transport. 
Stream physico-chemistry at the three locations was quite similar (Table VI.S1), while the 
average temperatures in the summer (from the 06.01.2017 to the 09.01.2017) preceding 
sampling in October 2017 differed widely (Múceres: 18.03 °C ± 1.89 SD; Peyreblanque: 13.40 
°C ± 1.21 SD; Ravines: 11.82 °C ± 0.88 SD). We sampled assemblages of prey known to 
consume leaf litter (Gammaridae, Limnephilidae, Tipulidae, Sericostomatidae and 
Odontoceridae) at a fourth stream in the Vosges (La Maix). Dragonfly larvae were maintained 
individually in a common garden at the laboratory during 4 weeks before the experiments, 
within 500 mL microcosms filled with 300 mL mineral water and at 12°C in the dark. Each 
larva was fed every three days with 3 gammarids.  
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TPC of predators' metabolic rates 
Whole-organismal oxygen respiration rate of an individual at rest is a proximate measure of 
metabolic rates (Brown et al. 2004). Five dragonfly larvae of similar body mass among the three 
populations (F2,12 = 0.49, P = 0.62) were used to model TPC of oxygen respiration rates along 
a controlled thermal gradient. After being starved during 72h, larvae were rinsed in mineral 
water and placed in respirometry vials equipped with photochemical sensors (SDR SensorDish, 
Presens, Regensburg, Germany) filled with mineral water. Three controls without larvae were 
used to remove microbial respiration rates from respiration rates determined on individual 
larvae. Respiration rates were assessed for each of the fifteen individuals in parallel, at each of 
the following temperatures sequentially set from low to high: 4.8, 9.0, 13.7, 15.7, 17.3, 18.8, 
20.4, 22.2, 25.8 and 30.1°C. Measurement durations were comprised between ~ 40 to ~ 60 
minutes in a thermostatic chamber, after a 20-min acclimatization in the respiratory vials before 
each measurement. The five first measures of metabolic rate were the first day, while the latest 
measurements occurred the second day after the larvae stayed one night at 17°C. Respiration 
rates (µmol O2 L
-1 min-1) were calculated from the slopes of oxygen concentrations along the 
time. After the respiration rates decreased steeply over Topt, it surprisingly increased, 
respectively at 22.2 and 25.8°C for the Ravines and for the Peyreblanque population, probably 
because of stressful conditions near the critical thermal limit. We therefore removed these 
observations. 
Artificial channels and experimental design 
The common-garden experimental part of the study was conducted at the "Ecoscope" platform 
in the LIEC laboratory (Metz, France). This platform consists of 12 outdoor aquatic channels 
mimicking small streams (length: 1.9 m; volume: 120 L) (Figure VI.S2). Channels were filled 
with 1/3 of mineral water and 2/3 of spring water sampled in the Vosges Mountain. Water 
circulation was individual for each channel and the flow rate set at 1500 L h-1. The substrate 
consisted of 4 L of sand and gravels washed abundantly with tap water. Leaf litter is the 
principal resource of detrital food webs, and thus we added to each channel seven leaf packs of 
~ 2 g (dry mass, weighed to the nearest 0.01g) of alder (Alnus glutinosa (L.) Gaertn) leaves 
attached individually with metallic paperclips, and regularly positioned from channel upstream 
to downstream. We also positioned three ceramic tiles at the downstream, middle and upstream 
reaches of the channels to quantify periphyton biomass. To each channel and during the 6 days 
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before invertebrate addition, we added a coarse mesh bag filled with leaf litter at an advanced 
decomposition stage sampled in La Maix to allow the stream microorganisms to colonize the 
leaf packs. At day zero, we started the warming treatment with a first block of four channels (3 
with and 1 without predators) heated at ~ +3°C with ~ 500 W of heat cables (25, 50 and 75 W 
Hydor Heating Cable; Hydor SRL, Bassano del Grappa, Italy) positioned in a bath heating the 
water flowing through channels by conductance. Another block of four channels was heated at 
~ +6°C with a heater (Xclear VGE International, Profi Heater, 1 kW; Gorinchem, Netherlands), 
while the last block of four channels was not heated and was thus only submitted to the ambient 
thermal regime (Figure VI.1). At the start of the experiment, we added to each channel a prey 
invertebrate assemblage consisting of 150 Gammaridae, 2 Limnephilidae, 2 Tipulidae, 2 
Sericostomatidae and 2 Odontoceridae. Six dragonfly larvae at the late instar stage owing to 
each of the three populations were added to the ambient, +3 and +6 °C channels, letting one 
channel without predators in each warming condition. We simulated prey immigration rates by 
adding 300 gammarids the tenth day and 150 gammarids the twentieth day. 
 
Figure VI.1. Water temperature records measured with data loggers at the downstream of each of the 
12 experimental stream-channels. During the first 6-days of microorganism's colonisation stage (without 
invertebrates), the temperature was equal among channels. Blue, orange and red lines correspond to 
ambient, +3 and +6 °C of warming treatments, respectively. Note that records for the four channels from 




Prey counting in open habitats and within litter packs 
Trophic cascades induced by predators result conceivably from consumptive effects on preys, 
i.e. through the reduction of preys abundances by predators, altering the basal resource 
dynamics. However, it can also result from non-consumptive effects, when for instance the 
predator changes the preys' habitat or behaviour (Schmitz et al. 2004). In order to capture both 
mechanisms in our experiment, we monitored prey abundances and habitat shifts by counting 
them in open habitats every day, and within the litter packs every two days, since litter packs 
can be a resource and a refuge from predators (Jabiol et al. 2014). We counted the number of 
visible prey positioned along the walls, at the bottom or swimming in the channels (open 
habitats) at 9 a.m. We used the log response ratio of the number of visible preys in open habitats 
to the number of preys within litter packs as an indicator of non-consumptive effects induced 
by the predators. 
Leaf litter decomposition rate 
Litter decomposition of each of the seven leaf packs per channel was assessed over the entire 
duration of the experiment (38 d). At the end of the experiment, all leaf packs were retrieved 
individually, rinsed them with clear water, and stored at –20 °C before being dried for 56 h at 
60 °C. They were then weighted to the nearest 0.0001 g. Litter decomposition rates (k, in d–1) 
were determined using an exponential inverse relationship between the initial and final dry mass 
(Bärlocher 2005). 
Periphyton biomass 
A proximate measure of periphyton biomass was monitored every two days on ceramic tiles 
with a portable fluorescence apparatus (BenthoTorch, bbe Moldaenke GmbH, Schwentinental, 
Germany). One measure on each of the three tiles was taken to capture the spatial heterogeneity 
within each channel. These three measures at each day being thereafter averaged. Since the 
portative apparatus gave separate measures of green algae, diatoms and cyanobacteria 
concentrations in µg Chla cm–2 and we were not specifically interested by this detailed 
information, we summed them to obtain a proxy of the periphyton biomass.  
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CO2 concentration in water 
The balance between the intensity of litter decomposition and periphyton growth could change 
the fate of carbon dioxide contained in the water, i.e. emitted to the atmosphere when the 
ecosystem metabolism is principally heterotrophic, and stored in the periphytic biomass when 
the ecosystem metabolism switches to autotrophy. Carbon dioxide concentration in water was 
monitored every two days with the headspace analysis (Hope et al. 1995). This consists in 
sampling 40 mL of water in a 60 mL syringe, and 20 mL of air with a known CO2 concentration. 
After an equilibration consisting of shaking vigorously the syringe during 1 min, the air was 
extracted and its CO2 concentration assessed with a portable CO2 analyser (EGM-5, PP Systems 
International, Amesbury, MA, USA). Maintaining constant the atmospheric pressure, the air 
and water temperatures (measured with a precision thermometer) allowed to calculate CO2 
concentrations in water (Hope et al. 1995). Determinations were repeated three times per 
channel and were then averaged. 
Statistical analyses 
TPCs for each population were modelled with a random intercept for each individual (non-
linear mixed effect model, function 'nlme' in the "nlme" R package) using the following model 
(Blanchard et al. 1997; Dang et al. 2009): 









where µ(𝑇) is the metabolic rate at temperature 𝑇; µ𝑜𝑝𝑡 is the metabolic rate at the thermal 
optimum (𝑇𝑜𝑝𝑡); 𝑇𝑚𝑎𝑥 is the temperature at which metabolic rates drop to zero and 𝛽 is a 
normalisation factor. Boltzmann's regressions were used to estimate the activation energies (Ea) 
of the three populations with linear mixed effect models (function 'lme', "nlme" R package). 
We were interested in detecting shifts of 𝑇𝑜𝑝𝑡 and Ea among populations, and we calculated 
95% confidence intervals based on model estimates. Differences between two populations 
estimates were then inferred when 95% confidence intervals did not overlap. 
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Because temporal dynamics of prey and ecosystem process variables were not essential to our 
analyses, we retrieved the temporal autocorrelation by fitting a model with any fixed effect but 
with a random intercept estimated for each time. We then used the residuals of these models to 
test our second hypothesis. Since the reactions of traits of organisms submitted to varying 
temperature, namely their TPCs, are roughly bell-shaped, non-linear reactions of the ecosystem 
processes monitored in this study were expected among the three conditions of experimental 
warming. Therefore, a multiple regression model was fitted including the predator, a second 
order polynomial term for warming, their second order polynomial interaction, the population 
origin and its second order polynomial interaction with warming. As the statistical tests were 
biased due to the use of temporal or spatial pseudo-replicates, the effect sizes of each 
manipulated factor and their interactions were compared by calculating their relative 
contribution to the R² of the model (RSS%). We focused on this last synthetic result for our 
discussion and conclusion, rather than interpreting P-values. All analyses were done with the R 
statistical software (R version 3.3.3). 
Results 
Thermal physiology of the dragonfly larval populations 
 
Figure VI.2. Thermal physiology of the three populations of dragonfly larvae sampled along a 
latitudinal gradient. (a) TPC of respiration rates; (b) Boltzmann's plot of respiration rates. Red, orange 
and blue curves depict Múceres, Peyreblanque, and Ravines populations, respectively. Thin lines are 
individual, and thick lines depict population estimates. 
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Populations of dragonfly larvae exhibited different thermal physiological responses to a 
gradient of rising temperatures (Figure VI.2). The nature of the TPC depended of the latitudinal 
origin of populations, with a 7.2°C decrease of Topt from the lowest latitude population 
compared to the highest latitude one (Figure VI.2a, Table VI.1). Ea was comprised between 
–0.80 and –0.62, and increased with the population latitude (Figure VI.2b). 
Table VI.1. Estimates of Topt and Ea and their confidence intervals (95%, in brackets) for each 
population of dragonfly larva sampled along a latitudinal and thermal gradient. Thab is the average of 
spring and summer temperatures at population's stream locations. 
Population Latitude Thab ± SD (°C) Topt (°C) Ea (eV) 
Múceres 40° 33' 6.05" N 18.03 ± 1.89 24.0 [21.4; 26.6] – 0.62 [– 0.81; – 0.43] 
Peyreblanque 43° 25' 53.2" N 13.40 ± 1.21 20.3 [18.6; 22.1] – 0.74 [– 1.00; – 0.47] 
Ravines 48° 24' 53.1" N 11.82 ± 0.88 16.8 [14.7; 18.9] – 0.80 [– 1.18; – 0.42] 
 
Prey-level responses 
The abundance and habitat repartition (open habitats vs. litter packs) of detritivorous preys 
responded negatively to the +3 and +6 °C experimental warming, and this effect appeared 
globally mediated by the 'predator × warming' interaction (Table VI.2; Figure VI.3a, VI.b and 
VI.c), while no relationship was observed for the abundance of detritivorous preys within litter 
packs (Figure VI.3d). Independently of warming, the predator addition in experimental stream-
channels affected the majority of prey variables, while the abundance of preys found within 




Figure VI.3. Relationships between detritivorous prey abundances and habitat use under experimental 
warming conditions (0, +3 and +6°C) for the three dragonfly larval populations. (a) Total number of 
detritivorous preys (b) log response ratio of the number of detritivores in open habitats to that in litter 
packs; (c) number of detritivores in open habitats and (d) number of detritivores in litter packs. Open 
circles depict control conditions without predators, while red, orange and blue circles depict Múceres, 
Peyreblanque and Ravines dragonfly larval populations; correspondingly coloured lines show 
significant 'population × warming' interactions. The plots express residual values (see statistical analyses 




Table VI.2. Analysis of variance of the multiple regression model of the effects of predator, warming, 
and their interaction, and population and its interaction with warming on the abundance and habitat 
repartition of detritivorous preys. The effects of warming on responses are modelled as second order 
polynomial terms. 
 
Model Df %SS %RSS F P 
Total number of detritivores      
Predator 1 17.56 42.73 50.08 <0.0001 *** 
Warming 2 17.90 43.55 25.53 <0.0001 *** 
Population 2 0.33 0.80 0.46 0.63 
Predator × warming 2 0.78 1.90 1.11 0.33 
Population × warming 4 4.53 11.02 3.23 0.0138 * 
Total variance explained – 41.1 – – – 
Residuals 168 58.9 – – – 
Total – 100 – – – 
Log response ratio of the number of 
detritivores in open habitats / litter 
packs 
     
Predator 1 9.87 28.36 25.44 <0.0001 *** 
Warming 2 8.43 24.22 10.86 <0.0001 *** 
Population 2 10.11 29.05 13.03 <0.0001 *** 
Predator × warming 2 0.45 1.29 0.57 0.56 
Population × warming 4 5.95 17.10 3.83 0.0052 ** 
Total variance explained – 34.8 – – – 
Residuals 168 65.2 – – – 
Total – 100 – – – 
Number of detritivores in open water      
Predator 1 21.16 39.11 160.27 <0.0001 *** 
Warming 2 21.30 39.37 80.65 <0.0001 *** 
Population 2 4.08 7.54 15.44 <0.0001 *** 
Predator × warming 2 0.13 0.24 0.50 0.61 
Population × warming 4 7.37 13.62 13.96 <0.0001 *** 
Total variance explained – 54.1 – – – 
Residuals 348 45.9 – – – 
Total – 100 – – – 
Number of detritivores in litter packs      
Predator 1 1.35 9.44 2.65 0.11 
Warming 2 2.30 16.08 2.26 0.11 
Population 2 6.73 47.06 6.59 0.0018 ** 
Predator × warming 2 0.49 3.43 0.48 0.62 
Population × warming 4 3.38 23.64 1.66 0.16 
Total variance explained – 14.3 – – – 
Residuals 168 85.7 – – – 




Litter decomposition rates and periphyton biomasses in the experimental stream channels were 
positively affected by warming, while warming affected negatively CO2 concentrations (Figure 
VI.4). Litter decomposition rates and periphyton biomasses shown distinct responses to 
warming in interaction with the origin of the predator's population (Figure VI.4a and VI.b), 
while no interaction of this type was detected for the response of CO2 concentration with 
warming (Figure VI.4c). 
 
Figure VI.4. Relationships between ecosystem processes and the experimental warming conditions (0, 
+3 and +6°C) for the three dragonfly populations. (a) Litter decomposition rates, (b) periphyton biomass, 
and (c) carbon dioxide concentration. Open circles depict control conditions without predators, while 
red, orange and blue circles depict Múceres, Peyreblanque and Ravines dragonfly larval populations; 
correspondingly coloured lines show significant 'population × warming' interactions. The plots express 
residual values (see statistical analyses in the method section). 
Oppositely to the results for detritivorous preys, the effect of predator addition was non-
significant for the majority of cases, i.e. except for periphyton biomasses (Table VI.3).  
145 
 
Table VI.3. Analysis of variance of multiple regression model of the effects of predator, 
warming, and their interaction, and population and its interaction with warming on the 
ecosystem processes. The effects of warming on responses are modelled as second order 
polynomial terms. 
Model Df %SS %RSS F P 
Decomposition rate (k, d-1)      
Predator 1 1.4 2.5 2.3 0.13 
Warming 2 43.4 77.4 35.6 <0.0001 *** 
Population 2 2.4 4.3 2.0 0.15 
Predator × warming 2 1.6 2.9 1.3 0.28 
Population × warming 4 7.3 13.0 3.0 0.0246 * 
Total variance explained – 56.1 – – – 
Residuals 72 43.9 – – – 
Total – 100 – – – 
Periphyton biomass (µg cm-2)      
Predator 1 1.5 2.6 5.5 0.0206 * 
Warming 2 12.3 22.3 23.2 <0.0001 *** 
Population 2 12.0 21.7 22.4 <0.0001 *** 
Predator × warming 2 4.8 8.7 8.9 0.0002 *** 
Population × warming 4 24.7 44.7 23.1 <0.0001 *** 
Total variance explained – 55.2 – – – 
Residuals 168 44.8 – – – 
Total – 100 – – – 
CO2 concentration in water (mg L-1)      
Predator 1 0.05 0.06 0.57 0.45 
Warming 2 81.74 98.84 425.72 <0.0001 *** 
Population 2 0.23 0.28 1.21 0.30 
Predator × warming 2 0.10 0.12 0.51 0.61 
Population × warming 4 0.60 0.73 1.55 0.19 
Total variance explained – 82.7 – – – 
Residuals 180 17.3 – – – 
Total – 100 – – – 
 
Effect sizes of manipulated factors at prey and ecosystem-levels 
The analysis of the effect sizes of manipulated factors on dependent responses indicates 
divergent patterns between prey- and ecosystem-level responses (Figure VI.5). The effect of 
warming is the highest contributor to the total variance explained by models for prey variables 




Figure VI.5. Average of effect sizes (relative sum of squares ± SE, %) of manipulated factors for 4 
prey- and 3 ecosystem-level response variables (cf. Tab. 2 & 3). 
As summarized in Figure VI.5, the effect size of predators’ presence in experimental channels 
on prey-level variables was large (29.9 ± 7.5%) and similar to the strength of warming, but the 
predator effect size became negligible at the ecosystem-level (1.7 ± 0.8%). The interaction 
between predators’ presence and warming appeared negligible both for prey and ecosystem-
level variables (1.7 ± 0.7 and 3.9 ± 2.5%, respectively). The population identity and especially 
its interactive effect with warming substantially contributed to the prey (21.1 ± 10.5 and 16.4 ± 
2.7%, respectively), and to the ecosystem-level responses (8.8 ± 6.6 and 19.5 ± 13.1%, 
respectively). 
Discussion 
With this study, we aimed to test the hypothesis that the metabolic response of dragonfly larvae 
to a temperature increase relates to the latitudinal origin of populations, suggesting thermal 
adaptation. In parallel, we made the hypothesis that the strength of top-down effects and the 
resulting control of ecosystem processes by thermally adapted predator populations is 
determined by their identity and their interaction with the warming level. 
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Indeed, we observed a shift of population-specific thermal metabolic traits describing the 
thermal optimum and sensitivity of respiration rates (Topt and Ea, respectively) along the 
population's latitude. Topt of metabolic rates varied among predator’s populations, with that at 
the lowest latitude and experiencing the highest ambient temperature showing the highest Topt, 
and that at the highest latitude and lowest ambient temperature the lowest Topt (Table VI.1). 
Estimated activation energies were within the range predicted by the MTE (Gillooly 2001; 
Brown et al. 2004). However, a wide intraspecific variability of thermal sensitivity among 
populations was detected, as previously mentioned (Moffett et al. 2018). According to our 
expectations, the thermal sensitivity of metabolic rates was found to depend on the population 
origin, with Ea decreasing from – 0.80 to – 0.62 between the highest and the lowest latitude 
population (Table VI.1). Such a relationship between population-specific Ea and the ambient 
temperature endured by populations has recently been advanced as a consequence of local 
adaptation to environmental temperatures (Moffett et al. 2018). Combined together, the shifts 
of the two population-specific thermal metabolic traits we observed probably result from an 
adaptation to the local environmental temperatures experienced by these distant populations 
(Gaitan-Espitia et al. 2014; Moffett et al. 2018). 
The majority of predator effects on preys and ecosystem processes appeared dependent on the 
population identity and their interaction with the warming condition (Table VI.2 and VI.3). 
While taken overall, the effect of warming on preys and ecosystem processes was the largest, 
population identity and its interaction with warming contributed in a similar or even in a larger 
extent to the prey and ecosystem process responses than the presence of predator itself and its 
interaction with warming (Figure VI.5). This result validated our second hypothesis and 
suggests, like a recent study (Fryxell and Palkovacs 2017), that considering intraspecific 
variability of thermal metabolic traits at the population level could increase the accuracy of our 
prediction of ecosystem level effects of animals in a warming context. 
At the interspecific level, we found no evidence of real trophic cascades (Figure VI.5). Predator 
effect was the largest at the prey-level, but negligible at the ecosystem-level, suggesting that 
the predator top-down effect on preys did not cascade to alter ecosystem process dynamics. The 
absence of a trophic cascade actually appears as the norm rather than the exception in detritus-
based food webs (for a recent review, see Sitvarin et al. 2016). A hypothesised mechanism 
could be that non-consumptive effects, for instance a shift in the behaviour of preys, 
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compensated for the observed reduction of their total abundance in presence of predators (Table 
VI.2). We estimated the odds to found detritivores in open habitats rather than inside litter packs 
(independently of the total abundance) to be 16.3% greater when predators were absent 
compared to when they were present in the food chain. This suggests that predators induced 
preys to hide in litter packs (see Figure VI.S2c), perhaps obligating them to consume leaf litter 
rather than resources of better nutritive quality, such as diatoms and green algae (Danger et al. 
2013), both occurring in the biofilm collected on ceramic tiles (Figure VI.S3). Taken overall, 
it reinforces the need to consider the potential of the habitat structure as a mediator of the 
strength of non-consumptive effects when studying the effect of predators on basal resource 
dynamics (Jabiol et al. 2014; Sitvarin et al. 2016). 
The effect sizes estimated on the interaction between the predation treatment and warming were 
negligible for both prey- and ecosystem-level responses. This result is opposite to those from 
investigations on the temperature-dependence of the strength of top-down effects induced by 
predators (Kishi et al. 2005; Kratina et al. 2012; Kazanjian et al. 2018). In contrast, we found a 
non-negligible population × warming effect both on prey- and ecosystem-levels (Figure VI.5). 
We propose two interrelated hypotheses by which this discrepancy might occur. Firstly, it is 
possible that the population × warming interaction altered ecosystem-level because it relied on 
non-consumptive effects, like habitat shift of preys, while the predator × warming interaction 
did not (Table VI.2). Secondly, the effect size of warming increased by 2-fold from the prey- 
to the ecosystem-level, which probably tended to reinforce the first evoked hypothesis. A third 
independent hypothesis could be that the intraspecific variability of top-down responses to 
temperatures obscured the general population × warming interaction effects in our study. 
The reaction of ecosystem processes such as litter decomposition and accrual of periphyton 
biomass in tri-trophic food chains including predators was dependent on the population origin 
of the predator. However, this interactive effect observed for both ecosystem processes did not 
translate into carbon dioxide concentrations, nor they were altered by the occurrence of 
predators, as already mentioned (Atwood et al. 2013). Carbon dioxide concentrations within 
the water column strongly decreased with warming, suggesting that the increased 
decomposition rate in warmed conditions reduced the litter standing stock, and probably the 
absolute microbial biomass, with microorganisms being the major contributors to stream 
respiration (Findlay 2010). 
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In parallel to a recent study (Fryxell and Palkovacs 2017), we revealed that considering thermal 
adaptation of predator’s populations could be essential to predict the predator's control on 
organic carbon fluxes in a global warming context. Although our conclusions were based on 
effect sizes rather than on inference tests, our study lacks true replication and future studies at 
the mesocosm and ecosystem levels are needed to confirm or infirm these conclusions. 
Moreover, given the non-linearity of responses and the probable supremacy of non-
consumptive effects involved, we refrained to interpret the logic behind the population × 
warming interaction. Future studies that will investigate these mechanisms in detrital food webs 
in considering multiple non-consumptive interactions (i.e. involving phenotypic trait shifts of 
preys and predators; Schmitz et al. 2015) should advance our understanding of the trophic 
cascade responses to the global warming. Such studies could allow ecologists to link the traits 
of individuals, populations and species to their ecosystem-level effects in a dynamical 
framework. This framework could allow forecasting together the effects of individual trait shifts 
induced by global changes, and the displacement of species and of populations within species 
on ecosystem-level outcomes. 
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Figure VI.S1. Pictures of the three stream locations were Dragonfly larvae (Cordulegaster boltonii) 
were sampled. (a) Ribeiro de Múceres, Portugal. (c) Peyreblanque, Soutwestern France. (d) Ravines, 
northeastern France.  
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Table VI.S1. Mean (± SD) pH, conductivity and dissolved oxygen concentrations at the three locations 
were Dragonflies larvae predators were sampled (n=3).  
Site pH Conductivity (µS cm-1) Dissolved oxygen (mg L-1) 
Múceres 6.5 ± 0.2 66.3 ± 7.1 8.1 ± 0.9 
Peyreblanque 6.8 ± 0.0 35.0 ± 0.0 11.3 ± 0.4 





Figure VI.S2. (a) The 12 experimental stream-channels (Ecoscope platform, LIEC, Metz, France). (b) 
Channel organisation, with white ceramic tiles on which periphyton biomass was determined, and leaf 





Figure VI.S3. Pictures of diatoms (D1: D9) and green algae (V1: V3) sampled at the end of the 







CHAPITRE VII  
DISCUSSION 
VII.1 Rappel et discussion des résultats 
VII.1.1 Variabilité du taux de consommation des litières chez les 
détritivores 
Le premier objectif de cette thèse était de quantifier la part relative de la variabilité du trait 
fonctionnel "taux de consommation des litières" attribuable aux niveaux intra- et 
interspécifiques à partir d'un échantillon d'espèces représentatives de systèmes détritiques 
terrestres et aquatiques (Chapitre III). Nous avons démontré dans ce chapitre que la variabilité 
intraspécifique du taux de consommation de litières, ici la variabilité entre individus détritivores 
d'une même population, n'était en rien négligeable, et que les résultats étaient de nature similaire 
chez les détritivores terrestres et aquatiques. Environ 1/3 de la variabilité était contenue au sein 
des espèces, alors que les différences entre espèces représentaient environ 2/3 de la variabilité 
totale. Ce résultat est comparable aux études récentes dont l'objectif était également de 
comparer la variance de traits phénotypiques ou fonctionnels aux niveaux d'organisation intra- 
et interspécifiques (Lecerf et Chauvet 2008 ; Messier et al. 2010 ; Albert et al. 2010a, 2010b). 
De plus, notre étude est à notre connaissance la seule étude expérimentale quantifiant la part de 
variabilité intra- et interspécifique pour un trait donné chez des animaux terrestres et aquatiques, 
et vient ainsi renforcer les conclusions d'une méta-analyse incluant à la fois des champignons, 
des végétaux et des animaux (Des Roches et al. 2018). 
En prenant en compte l'effet de la taille dans notre analyse statistique, nous avons voulu savoir 
si le partitionnement de la variance entre les échelles intra- et interspécifiques pouvait différer. 
Tenir compte statistiquement de l'effet de la taille consiste à "enlever" l'effet de la taille, ce qui 
revient in fine à comparer des organismes ayant une même masse. Ce scénario est considéré 
d’intérêt sur un plan fondamental mais son analyse peut aussi apporter des informations 
concrètes sur les conséquences d'une réduction et donc d'une homogénéisation de la masse des 
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espèces et des individus au sein des communautés lors du réchauffement climatique (Daufresne 
et al. 2009). Notre étude a montré qu'une fois l’effet de la masse corporelle pris en compte, les 
différences d’ampleur de la variabilité intra- et interspécifique du taux de consommation de 
litières n'étaient plus apparentes. Ce résultat laisse supposer que les différences de masse entre 
espèces étaient responsables de la plus grande variabilité du taux de consommation des litières 
observée au niveau interspécifique. Réciproquement, on peut supposer que la plus grande partie 
de la variabilité observée entre individus pour ce même trait est due à la variabilité de traits 
phénotypiques autres que la masse corporelle (Maino et Kearney 2015). Une autre hypothèse 
pour expliquer le faible pouvoir prédictif de la masse au niveau intraspécifique est que les 
coefficients puissance liant la masse corporelle au taux de consommation sont généralement 
plus faibles au niveau intraspécifique qu'au niveau interspécifique (Maino et Kearney 2015). 
L'origine des variations de masse corporelle est différente aux deux niveaux d'organisation du 
vivant : la divergence évolutive à l'échelle interspécifique et l'ontogénie à l'échelle 
intraspécifique (Glazier 2005 ; Apol et al. 2008 ; Maino et Kearney 2015). Néanmoins, il est 
tout à fait possible que l'effet de la taille soit tout simplement moins important au niveau 
intraspécifique puisque les variations de tailles au sein d'une espèce sont plus faibles qu'entre 
espèces au sein d’une communauté diversifiée. Quelles que soient les causes à l'origine des 
différences d'effet de la masse du corps, nos résultats recoupent les conclusions d'études 
récentes, dont celle présentée dans le Chapitre IV, montrant que la masse corporelle contribuait 
moins qu'attendu aux variations de taux de consommation de ressources (Raffard et al. 2017 ; 
Start et Gilbert 2017 ; Rota et al. 2018). Tous ces résultats empiriques suggèrent d'intégrer 
plusieurs types de traits autres que la masse du corps (morphologiques, physiologiques et 
comportementaux) si l'on veut pouvoir expliquer les causes de la variabilité intraspécifique des 
interactions trophiques. 
VII.1.2 Déterminants phénotypiques de la variabilité intraspécifique du 
taux de consommation des litières 
La deuxième étude présentée dans ce manuscrit (Chapitre IV) a eu pour but de démêler le rôle 
de différents types de traits phénotypiques dans la modulation du taux de consommation de 
litières par Gammarus fossarum. Les traits phénotypiques autres que la masse corporelle ont 
été choisis sur la base de considérations biomécaniques (p. ex. des traits caractérisant la 
morphologie d'un organe essentiel à l'action de déchiquetage des litières ; la mandibule), 
énergétiques (p. ex. des traits reliés aux dépenses énergétiques ; battements des pléopodes, 
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durée et vitesse de nage) et comportementales (p. ex. des traits pouvant relever de compromis 
vis-à-vis des routines d'alimentation ; temps passé à se nourrir, à se réfugier dans un abri ou à 
être mobile). Ces traits étaient donc tous susceptibles de pouvoir expliquer les différences du 
taux de consommation entre individus d'un même sexe, mais également les différences pouvant 
exister entre les individus mâles et femelles (Rota et al. 2018). 
Comme rapporté dans le Chapitre III, la variabilité du taux de consommation de litière observée 
entre individus était importante et répétable au cours du temps, tout comme les traits 
phénotypiques de nature physiologique ou comportementale (Rota et al. 2018). Il ressort de 
notre étude que la variation individuelle de masse corporelle n'influençait pas significativement 
la variabilité du taux de consommation des litières entre individus. Une étude menée en 
parallèle de ce travail de thèse apporte un nouvel éclairage sur l'importance de la masse 
corporelle pour expliquer le taux de consommation de ressources au niveau intraspécifique 
(Annexe 3). Le résultat principal de cette étude (Annexe 3) est que le coefficient puissance b 
liant la masse corporelle des gammares (Gammarus fossarum) à leur taux métabolique (le taux 
métabolique expliquait positivement leur taux de consommation de litières ; données non 
présentées) était dépendant de la température ambiante. Autrement dit, la masse corporelle des 
individus pourrait expliquer en grande partie la variabilité du taux de consommation de 
ressources entre individus à des températures élevées (p. ex. températures ambiantes proches 
du Topt de la population ou de l'espèce considérée), alors qu’à faible température (p. ex. 
températures ambiantes largement inférieures au Topt de la population ou de l'espèce 
considérée), l’effet de la masse pour expliquer le taux de consommaton de ressources serait 
moins important. On pourrait étendre ce raisonnement à la formulation d'hypothèses visant à 
expliquer les causes de la très forte variabilité interspécifique des coefficients puissance dans 
le Chapitre III (Figure III.S2), également décrite par d'autres auteurs (Killen et al. 2010 ; Maino 
et Kearney 2015). Cela pourrait résulter, en plus des différences biologiques et écologiques, de 
preferendum thermiques différents entre espèces. Il apparait donc nécessaire de caractériser la 
nature contexte-dépendente de la relation entre la masse corporelle et le taux de consommation 
de ressource des organismes. 
Le sexe des individus expliquait en partie la variabilité des traits phénotypiques et celle du taux 
de consommation des litières. Or, l’analyse SEM de nos résultats indique que l’effet du sexe 
sur le taux de consommation des litières était de nature directe ; autrement dit, les traits 
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phénotypiques que nous avons mesurés n'agissaient pas comme des médiateurs de l'effet du 
sexe sur le taux de consommation des litières. Il est donc nécessaire de connaître quels traits 
phénotypiques sont contrôlés par le sexe des organismes étudiés (Baker et al. 1992 ; 
Blanckenhorn 2005 ; Plaistow et al. 2003 ; Becker et al. 2013). Néanmoins, les traits 
phénotypiques mesurés covariaient entre eux, suggérant des stratégies d'histoire de vie 
"rapides" et "lents", mais également un dimorphisme sexuel et des changements 
comportementaux liés au sexe et à l'ontogénie des individus (Rota et al. 2018). 
Il ressort de cette étude que tous les traits phénotypiques n'ont pas eu la même importance pour 
expliquer la variabilité inter-individuelle du taux de consommation de ressource. Les traits 
reflétant des différences de gestion énergétique ou de comportement, caractérisant des 
différences d'histoire de vie entre individus de type "rapide" et "lent" (POLS hypothesis ; Réale 
et al. 2010) ont eu plus d'effet que les traits morphologiques pour expliquer la variabilité 
d'intensité du taux de consommation de litières. Cependant, le pouvoir explicatif du modèle 
retenu était assez faible, puisque ce dernier expliquait seulement 25% de la variabilité inter-
individuelle du taux de consommation de ressources. Il apparaît donc nécessaire d'inclure 
davantage de traits a priori reliés à la fonction de consommation pour pouvoir prédire les 
différences de performance des individus à ingérer leur ressource. 
VII.1.3 Variabilité phénotypique et fonctionnement de l'écosystème : 
généralisation à l'effet des prédateurs sur la décomposition des litières 
en cours d'eau forestier 
Les résultats issus des Chapitres III et IV démontrent que la variabilité intraspécifique du taux 
de consommation de ressources, un trait fonctionnel liant a priori l'organisme et l'écosystème 
(cf. Introduction), n'est pas négligeable. Une partie de cette variabilité peut être expliquée par 
les traits phénotypiques des individus, notamment par des traits capturant les différences 
sexuelles, énergétiques et comportementales. Néanmoins, ces résultats émanent d'expériences 
contrôlées en laboratoire (microcosmes) et ne peuvent en l'état être extrapolables au 




Dans le Chapitre V, nous avons voulu tester si les différences sexuelles et de traits 
phénotypiques observables entre individus d'une même population de prédateurs (larves de 
Cordulegaster boltonii) se traduisaient par des variations d'intensité de la cascade trophique 
inhérente à l’interaction prédateur-proie. 
Les résultats mettent en évidence l’existence d'un effet individuel, répétable au cours du temps, 
de C. boltonii sur la décomposition des litières. Ce résultat suggére que le potentiel d'un 
prédateur à déclencher des cascades trophiques fait partie intégrante du phénotype étendu du 
prédateur (Dawkins 1982). Un résultat marquant était que l’intensité et la nature de la cascade 
trophique étaient corrélées à certains aspects du phénotype des prédateurs. Ce résultat suggère 
que la variabilité inter-individuelle des traits phénotypiques (Chapitre IV) peut se propager 
jusqu’à l’écosystème sous la forme de variabilité de processus écologiques clés. 
La nature positive et négative des cascades trophiques observées (c’est-à-dire certains 
prédateurs ont induit une accélération de la décomposition des litières, alors que d'autres l’ont 
ralentie, par rapport aux taux de décomposition observés dans les unités expérimentales sans 
prédateurs) conduit à l'absence de l'observation d'un effet « moyen » de l'ajout du prédateur. Ce 
constat met en évidence que dans certains contextes, la variabilité intraspécifique peut être 
largement supérieure à la variabilité interspécifique (c’est-à-dire l'absence ou la présence du 
prédateur ; sensus Des Roches et al. 2018). Plus spécifiquement, notre résultat corrobore le fait 
que la majorité des cascades trophiques observées dans les réseaux trophiques détritiques sont 
de nature mixte, voire positive (accélération du taux de décomposition ; Sitvarin et al. 2016), 
contrairement au cas le plus classique, c’est-à-dire une cascade trophique favorisant 
l’accumulation de biomasse végétale, morte ou vivante (Shurin et al. 2002). Pour finir, les traits 
phénotypiques n'ont pas eu la même importance pour expliquer les variations de cascade 
trophique puisque, à l’image des résultats du Chapitre IV, les variations d'effet du prédateur 
étaient davantage expliquées par un trait synthétisant les différences comportementales et 
d'histoire de vie que par des traits morphologiques (taille et épaisseur du corps). L'effet du sexe 
des prédateurs était également un bon prédicteur des variations de cascades trophiques. 
Les variations de nature (positive ou négative) et d'intensité des cascades trophiques ne 
semblent pas être dues à une modification directe de l'abondances des proies détritivores par 
les prédateurs, ni à un changement dans la structure de l'ensemble de la communauté de macro-
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invertébrés benthiques. En fait, s’il est possible que les variations inter-individuelles de 
cascades trophiques observées aient été induites par des changements dans l'abondance des 
détritivores ou dans la structure des communautés de proies, comme cela a déjà été observé 
dans un système lacustre (Post et al. 2008), il est aussi possible que l'échantillonnage des 
communautés à la fin de l'expérience n'ait pas capturé l'information nécessaire à la mise en 
évidence de ces changements. Hormis ce biais potentiel, un changement du débit, des 
températures, ou des conditions météorologiques a pu entraîner un renouvellement des 
communautés d'invertébrés peu avant l'échantillonnage, par exemple en stimulant le 
déplacement (immigration et émigration) des invertébrés entre les unités expérimentales. 
Le taux d'échange des proies entre les unités expérimentales (immigration/émigration ; Cooper 
et al. 1990), ou encore la surface des unités expérimentales (Englund 1997) sont des facteurs 
connus comme pouvant influencer la force des cascades trophiques. Néanmoins, ces facteurs 
expérimentaux étaient maintenus constants dans notre étude, et ne peuvent donc pas expliquer 
la variabilité inter-individuelle de cascades trophiques. Il est cependant probable que la 
variabilité inter-individuelle des cascades trophiques observées ait été causée par des effets non-
trophiques sur les proies (Schmitz et al. 2004). Il a déjà été observé que des différences de 
stratégies de chasse à l'affût entre différentes espèces d'araignées entrainaient des cascades 
trophiques positives et négatives sur la biomasse végétale, dans un écosystème prairial (Schmitz 
2008). Les raisons évoquées étaient des différences dans la nature des effets non-trophiques : 
(1) avec un effet positif sur l'activité des proies induit par un prédateur chassant activement, 
considéré par l'auteur comme prévisible ou poussant les proies à se réfugier et donc à 
consommer un certain type de ressource, et (2) un effet négatif du prédateur chassant à l'affût, 
car ce dernier serait imprévisible et difficilement détectable par les proies, créant des conditions 
où règne la peur d'être mangé et poussant les proies à réduire leur activité (Schmitz et al. 2004). 
Il est concevable que, dans notre étude, des individus prédateurs de type "lent" (peu agressifs, 
timides, à faible activité de prédation et faible croissance) possédaient un style de chasse à 
l'affût, alors que les individus "rapides" (agressifs, audacieux, à forte activité de prédation et 
forte croissance) possédaient un style de chasse actif, poussant les proies à se réfugier et à 
consommer la litière pour échapper au prédateur. Cette dernière hypothèse s’appuie sur le fait 
que la litière joue à la fois le rôle de ressource et de refuge pour les détritivores, et par 
conséquent, la tendance qu'ont les proies à se cacher face à un risque de prédation pourrait 
induire une accélération de la décomposition. Ce scénario est plausible au regard de certains 
résultats montrant que l’effet du prédateur sur la décomposition est dépendant de la 
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dégradabilité de la litière (Jabiol et al. 2014). En parallèle d'effets non-trophiques contrôlés par 
un changement de comportement ou d'utilisation de l'habitat des proies, d'autres hypothèses 
peuvent être avancées, telles que des différences individuelles entre prédateurs : (1) du taux 
d'excrétion ou de rapports stoïchiométriques des excrétas (El-Sabaawi, Marshall et al. 2015 ; 
Vanni et McIntyre 2016), (2) d'intensité de bioturbation sous l'action de l'enfouissement des 
larves de C. boltonii durant l'activité de chasse (un processus connu comme susceptible 
d’accélérer la décomposition ; de Nadaï-Monoury et al. 2014), ou même (3) de modification 
physique des litières par le prédateur (Majdi et al. 2014). 
L’émergence d’une hétérogénéité spatiale à l’échelle d’un cours d’eau est une conséquence 
étendue de la variabilité intraspécifique des effets de C. boltonii, d’autant que le mode de chasse 
typique chez cette espèce pourrait favoriser sa sédentarité à l'échelle du microhabitat. Plusieurs 
études ont révélé que la décomposition de la litière est extrêmement variable au sein des cours 
d’eau à l’échelle du décamètre ou du mètre (Tiegs et al. 2009 ; Colas et al. 2017). Ce type de 
résultat est généralement interprété comme étant la résultante de l’hétérogénéité physique et 
chimique entre microhabitats et du turnover des assemblages d’invertébrés qui en résulterait 
(Jabiol et al. 2013). Cette variabilité de processus à fine échelle est suspectée d’être prédictible 
(Bradford et al. 2016 ; Colas et al. 2017) mais a fait l’objet de trop rares investigations pour 
conclure sur la question. Au contraire, on connait mieux les patrons et l’origine de la variabilité 
spatiale du processus de décomposition des litières à une large échelle géographique (Boyero 
et al. 2011 ; Handa et al. 2014 ; Bradford et al. 2016 ; Follstad Shah et al. 2017). Nous suggérons 
que l’hétérogénéité de l’identité phénotypique d’espèces fondatrices telles que C. boltonii 
pourrait produire de l’hétérogénéité spatiale du taux de décomposition à l'échelle de l'habitat. 
Les changements environnementaux pourraient aussi modifier cette hétérogénéité 
« écologique » indirectement, via l’induction de changements phénotypiques (Palkovacs et al. 
2012 ; Alberti et al. 2017). 
Dans l'Annexe 2 du Chapitre V, nous avons vu qu'un trait morphologique (largeur du corps) et 
le sex-ratio variaient entre les populations de C. boltonii du massif de la Montagne Noire. Ces 
variations phénotypiques inter-populationnelles ont le potentiel de se traduire par des cascades 
trophiques de nature et d'intensité différentes (Fryxell et al. 2015). En se replaçant dans le cadre 
de travail des dynamiques éco-évolutives (Hendry 2016), mesurer les changements de 
distribution phénotypique d'espèces fondatrices (p. ex. des prédateurs supérieurs) au cours du 
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temps et en fonction des paramètres environnementaux, mais également l'effet de ces 
changements phénotypiques sur la structure des communautés de proies et la décomposition 
des litières, pourrait être utile à la compréhension des causes de la variabilité spatio-temporelle 
d'assemblage des communautés et du fonctionnement des écosystèmes. 
VII.1.4 Variabilité phénotypique et réchauffement global : vers la 
nécessité de prendre en compte la variabilité phénotypique inter-
populationnelle 
Les résultats du Chapitre V nous permettent : 1) de renforcer les observations faites dans les 
Chapitres III et IV, et 2) de généraliser nos résultats à l'échelle d'un écosystème naturel. La 
mesure des variations phénotypiques au niveau individuel et de leurs effets sur les 
communautés et les écosystèmes ouvre des perspectives pour expliquer la variabilité du 
processus de décomposition des litières au sein d'un site au cours du temps et entre sites ou 
populations. 
Dans le Chapitre VI, nous avons voulu savoir si des différences phénotypiques inter-
populationnelles le long d'un gradient latitudinal, chez des larves d'odonates de C. boltonii 
pouvaient contrôler les cascades trophiques dans un contexte de réchauffement global. Plus 
précisément, nous avons formulé l'hypothèse que des populations de prédateurs localement 
adaptées à différents régimes thermiques répondraient de manière différente à une 
augmentation de la température, et moduleraient de ce fait l'effet du réchauffement sur la 
décomposition des litières à travers les interactions trophiques avec les proies. 
Premièrement, les résultats de cette expérience en milieu semi-contrôlé (rivières artificielles) 
suggèrent que des individus issus de populations différentes possèdent des réponses 
métaboliques différentes face à une augmentation de la température. En effet, plus la population 
provenait d'une latitude élevée, plus l'optimum de température (Topt) du taux métabolique de la 
population était faible et son énergie d'activation (Ea) élevée, c'est-à-dire que la sensibilité du 
taux métabolique des individus était forte. Ces variations de réponse du taux métabolique face 
à la température ont déjà été décrites dans la littérature (Gaitan-Espitia et al. 2014 ; Moffett et 
al. 2018) et pourraient être le signe d'une adaptation locale des populations au contexte 
thermique. Ces différences d'adaptation locale des populations de prédateurs à la température 
se sont probablement répercutées sur le fonctionnement de l'écosystème à travers leur effet sur 
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les proies, puisque nous avons observé que la population de prédateur en interaction avec la 
temperature expliquait significativement les variations de biomasse du périphyton et du taux de 
décomposition des litières. Notre étude tend donc à démontrer l'intérêt de mesurer les caractères 
des populations, et non ceux des espèces, si l'on veut prédire l'influence d'un changement 
environnemental sur le fonctionnement d'un écosystème à travers l'étude d'une espèce 
fondatrice (Fryxell and Palkovacs 2017). 
Une analyse de variance nous a indiqué que, si l'effet de la température et de l'ajout du prédateur 
est fort sur les proies, l'effet de la population et de son interaction avec la temperature restait 
non négligeable. Concernant les variables "écosystémiques", l'effet de l'ajout du prédateur était 
nul, et en comparaison, l'effet de la population et de son interaction avec une augmentation de 
la temperature a été le plus marqué. Tout comme dans le Chapitre V, ces résultats suggèrent 
que les effets non-trophiques ont été importants pour expliquer 1) l'absence de cascade 
trophique moyenne, et 2) la variabilité des cascades trophiques entre populations et en fonction 
de la température. Premièrement, l'effet de l'ajout du prédateur était fort sur les variables 
caractérisant la réponse des proies, mais cet effet ne s'est pas transmis à l'échelle de 
l'écosystème, ce qui sous-entend que les effets trophiques induits par le prédateur sur les proies 
(réduction de l'abondance des proies) ont été compensés. En l'occurrence, nous avons observé 
une abondance de proies environ 16% supérieure dans les habitats non couverts (proies visibles) 
lorsque les prédateurs étaient absents des canaux artificiels, en comparaison avec l'abondance 
de proies observée dans les mêmes habitats en présence de prédateurs. En parallèle, l'abondance 
des proies dans les paquets de litière n'a pas changé entre les canaux possédant ou non des 
prédateurs. Ceci signifie que l'effet négatif de la réduction du nombre total de proies induit par 
la consommation des proies par les prédateurs a été compensé par un changement dans l'habitat 
utilisé par les proies, c'est-à-dire un nombre relatif de proies plus élevé dans les paquets de 
litières que dans des habitats non couverts, où le risque de prédation est le plus élevé (Jabiol et 
al. 2014 ; Sitvarin et al. 2016). Il est donc probable que la variabilité des cascades trophiques 
issue de l'identité de la population en interaction avec la temperature ait été régulée par des 
effets non-trophiques à travers des changements de comportement ou d'utilisation de l'habitat 
chez les proies. 
Nous avons choisi de porter notre interprétation des résultats sur le partitionnement de la 
variance plutôt que sur des tests d'hypothèses car notre étude est basée sur une pseudo-
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réplication temporelle. Notre plan d’expérience était en effet contraint par des limitations 
d’ordre logistique. De ce fait, de nouvelles études devront tester à nouveau l'hypothèse de 
médiation des effets du réchauffement thermique sur le fonctionnement des écosystèmes par 
l'adaptation locale des populations. Idéalement, ces études devront tenir compte des effets non-
trophiques, afin de pouvoir approfondir la compréhension des mécanismes sous-jacents à la 
divergence des réponses aux échelles de la communauté et de l'écosystème. 
VII.2 Synthèse des résultats et perspectives de recherche 
A travers l'étude des liens entre les traits phénotypiques et la variabilité du taux de 
consommation de ressources entre individus détritivores, et de l'influence de la variabilité 
phénotypique au sein et entre populations d'un prédateur invertébré sur la décomposition des 
litières, ce travail de thèse permet d'affirmer que : 1) la variabilité intraspécifique du taux de 
consommation est répétable dans le temps et n’est pas négligeable au regard des différences 
entre espèces, que l'on se trouve en milieu terrestre ou aquatique ; 2) l'on peut identifier les 
déterminants phénotypiques de cette variabilité ; 3) ces deux découvertes sont applicables à des 
organismes occupant deux niveaux trophiques différents  : détritivores versus prédateurs, et 
sont réalistes dans un contexte naturel ; et 4) la variabilité intraspécifique de traits entre 
populations peut interagir avec l'environnement pour déterminer la relation 
phénotype – écosystème. 
Nous avons synthétisé les principaux résultats obtenus durant ce travail de thèse dans un schéma 
illustrant les connexions entre les différents compartiments d'un écosystème, en s'inscrivant 
dans le cadre des dynamiques éco-évolutives (Figure VII.1). Même si plusieurs liens 
mécanistes ont été envisagés ou démontrés lors des expériences menées dans ce travail de thèse, 
la plupart des hypothèses mentionnées méritent encore des efforts de recherche et/ou doivent 




Figure VII.1. Schéma des liens abordés de manière conceptuelle et empirique (numérotés par des 
cercles noirs) entre le phénotype des individus et les compartiments adjacents de l'écosystème. Les liens 
qui n'ont pas été développés sont numérotés par des cercles gris. Le lien numéro (1) désigne l'étude de 
l'intégration des gènes ou sein du génome et leur expression. Les gènes peuvent contrôler l'expression 
de plusieurs traits phénotypiques (pléiotropie), et comprendre leur intégration peu permettre de mieux 
cibler des gènes d'intérêt, qui contrôlent l'expression de phénotypes importants d'un point de vue de 
l'écosystème ; (2) Liens de corrélations entre l'expression d'un gène ou l'occurrence de loci et les traits 
phénotypiques ; (3) Etude de l'intégration des traits phénotypiques (Chapitre IV)  ; (4) Liens entre les 
traits phénotypiques et la communauté (Chapitre V) ; (5) Liens entre traits phénotypiques et l'écosystème 
(Chapitre V et VI) ; (6) Liens entre les communautés et l'écosystème (Chapitre V et VI) ; (7) Intégration 
des processus écosystémiques (Chapitre V et VI) ; (8) Liens entre le phénotype et l'environnement 
(Chapitre VI et Annexe 2 et 3) ; (9) Liens entre l'environnement et la population (Annexe 2) ; (10) Liens 
entre la population et le phénotype (Annexe 2) ; (11) étude de l'effet direct de l'environnement sur la 
communauté ; (12) Liens entre la structure ou la taille des populations et la communauté et (13) 
l'écosystème. Par exemple, l'effet d'un prédateur sur les communautés et le fonctionnement d'un 
écosystème est dépendant de la structure en taille et de l'abondance de la population de prédateurs 
(Rudolf et Rasmussen 2013a ; 2013b) ; (14) Liens entre l'environnement et le fonctionnement de 
l'écosystème (Chapitre VI).  
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VII.2.1 Intégration du phénotype, entre le gène et l'écosystème 
Les dynamiques éco-évolutives (Hendry 2016) et la génétique des communautés (Whitham et 
al. 2003, 2006) sont des cadres conceptuels apparentés qui proposent d'intégrer plusieurs 
niveaux d'organisation pour comprendre les liens entre les processus évolutifs et la dynamique 
des système bio-écologiques de niveau supérieur (p. ex. écosystèmes ; Bailey et al. 2009). Dans 
ce contexte, le phénotype des individus est à l'interface entre les gènes et la dynamique des 
populations étudiées, et leurs interactions avec les communautés et l'écosystème (Figure 
VII.1). Ce cadre hiérarchique supposant des liens entre les niveaux inférieurs (p. ex. gènes) et 
supérieurs (p. ex. écosystème) de l’organisation du vivant est une partie intégrante de l’Ecologie 
(Bailey et al. 2009). Pourtant, une telle conceptualisation reste peu appliquée au sein des 
niveaux d'organisation eux-mêmes, par exemple au sein du niveau phénotypique. Ce travail est 
néanmoins essentiel puisque, les traits phénotypiques sont très fortement corrélés entre eux dans 
le monde animal et notamment chez les invertébrés, où les traits morphologiques sont en 
moyenne corrélés avec un coefficient de corrélation de 0,7 (Conner et al. 2014). L'étude de 
l'intégration des traits phénotypiques vise le plus souvent à expliquer la fitness des organismes 
(Arnold 1983) ou l'influence de l'évolution sur l'intégration des traits (Murren 2012 ; 
Armbruster et al. 2014 ; Conner et al. 2014). Cependant, mieux comprendre comment les traits 
phénotypiques, qui caractérisent les fonctions d'un individu, sont intégrés entre eux (c'est-à-dire 
la nature et l'intensité des corrélations entre traits), au sein et entre modules de traits (c'est-à-
dire un ensemble de traits corrélés et impliqués dans une même fonction), est un prérequis 
important afin de comprendre l’existence et le mode d’action des espèces fondatrices dans les 
écosystèmes (Murren 2012 ; Armbruster et al. 2014 ; Rota et al. 2018). 
Si les modules de traits sont reliés entre eux par des liens de covariation et des liens de cause à 
effet, c’est-à-dire qu'il existe une hiérarchie dans la chaîne de liens fonctionnels entre modules 
de traits, il est nécessaire de comprendre et d'intégrer cette hiérarchie dans des modèles 
appropriés (Shipley 2004). Les modèles d'équations structurelles (SEM) sont à ce titre des outils 
extrêmement puissants pour ce genre d'analyse, puisque cette méthode statistique peut prendre 
en compte à la fois les covariations et les corrélations entre traits au sein de, et entre modules 
(Murren 2012). Proposer puis tester une(des) hiérarchie(s) supposée(s) entre modules de traits 
phénotypiques par sélection de modèles SEM (Rota et al. 2018), permettrait par exemple de 
mesurer et de comprendre la réponse du phénotype aux changements de l'environnement, et de 
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l'effet de changements phénotypiques sur le fonctionnement d'un écosystème (Petchey et 
Gaston 2006 ; Pey et al. 2014 ; Moretti et al. 2017). 
Dans le Chapitre IV, nous proposons une intégration fonctionnelle des traits phénotypiques, 
avec des traits distaux (p. ex. le sexe ou la masse) influençant des traits proximaux (p. ex. les 
traits énergétiques et comportementaux) par rapport au trait fonctionnel d'intérêt (la 
consommation de ressources ; Rota et al. 2018). Un article de méta-analyse permet de formuler 
des prédictions reposant sur l'héritabilité des traits (Mousseau et Roff 1987) quant à 
l'importance des traits phénotypiques pour expliquer l'effet d'un animal consommant sa 
ressource. En effet, ces auteurs démontrent que tous les types de traits (morphologique, 
physiologique, comportemental et d'histoire de vie) n'ont pas la même héritabilité. Les types de 
traits peuvent être classés des plus héritables aux moins héritables (morphologique > 
physiologique > comportemental > histoire de vie). Si l'on replace ce résultat dans la hiérarchie 
du gène à l'écosystème (Bailey et al. 2009), on peut proposer que les traits morphologiques, les 
plus héritables, soit les plus proches des gènes, sont par opposition les plus éloignés de la fitness 
des organismes et du compartiment de l'écosystème. Au contraire, les traits comportementaux 
et d'histoire de vie, les moins héritables, soit les plus éloignés de l'influence des gènes, 
pourraient être les plus proches de la fitness des organismes et du compartiment de l'écosystème 
(Mousseau et Roff 1987). Les traits comportementaux et d'histoire de vie, en étant plus proches 
des performances écologiques et donc de la fitness, sont supposés influencer d'avantage les 
dynamiques des populations, mais aussi le fonctionnement de l'écosystème (Arnold 1983 ; 
Mousseau et Roff 1987 ; Careau et Garland 2012). Cependant, cette relation implicite entre 
héritabilité et pertinence écologique des traits reste difficile à tester. D'autres investigations 
menées dans le cadre de travail des dynamiques éco-évolutives seraient nécessaires de sorte à 




Figure VII.2. (a) Schéma conceptuel définissant le cadre de travail des dynamiques éco-évolutives 
(adapté d'après Hendry 2016), comme présenté en Introduction (Figure I.3). (b) Perspectives quant à 
l'intégration des traits phénotypiques selon les trois grands types de traits (morphologie, physiologie et 
comportement), qui diffèrent d'un point de vue de leur héritabilité, notée H² (Mousseau et Roff 1987). 
La taille des flèches est proportionnelle à l'intensité d'un effet connu [(a), flèches noires : voir Bailey 
2009 ; (b), flèches grises segmentées : voir Mousseau et Roff 1987) ou hypothétique [(c) flèches vertes]. 
Une démarche intéressante pour intégrer plusieurs niveaux d'organisation serait d'établir les 
liens entre les gènes et une matrice de traits phénotypiques de nature morphologique, 
physiologique et comportementale avec des méthodes comme les QTL (Quantitative Trait Loci 
; Cooper et al. 2011 ; Murren 2012). Cette première étape permettrait de classer les traits 
phénotypiques en fonction de leurs liens de proximité avec les gènes, c'est-à-dire en fonction 
de la force des corrélations entre les gènes ou leur expression et les traits phénotypiques (Cooper 
et al. 2011). Une seconde étape consisterait à apparier les traits à des modules de traits 
fonctionnels sur la base de la littérature ou des connaissances d'experts, ou bien encore grâce à 
des méthodes de classification multivariée (Murren 2012). Les modules identifiés a priori ou a 
posteriori aux échelles génétique, phénotypique et écosystémique peuvent ensuite faire l'objet 
de tests d'hypothèses concernant leurs liens de covariation et/ou de cause à effets. On peut 
imaginer tester plusieurs modèles SEM visant à prédire les associations entre des modules 
génétiques, des modules de traits morphologiques participant à la fonction d'un appareil 
trophique (Cooper et al. 2011) et à la fonction de locomotion (Garland et Losos 1994 ; Zhao et 
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al. 2014), des modules de traits physiologiques impliqués dans et/ou décrivant l'excrétion des 
nutriments (Vanni 2002 ; Vanni et McIntyre 2016), les rapports stoïchiométriques des individus 
(Elser et al. 2000), leur métabolisme oxydatif (Biro et Stamps 2008), des modules de traits 
décrivant des syndromes comportementaux (Sih et al. 2004), et des modules à l'échelle de la 
communauté et de l'écosystème (El-Sabaawi, Marshall et al. 2015 ; El-Sabaawi et al. 2015). 
Modéliser ces liens avec des modèles SEM permettrait de prédire les conséquences non 
seulement d'un changement environnemental sur la génétique des individus induisant des traits 
phénotypiques inter-corrélés (p. ex. à cause de la pléiotropie), mais également les conséquences 
de ces changements génétiques et phénotypiques sur le fonctionnement de l'écosystème 
(Hendry 2016). 
VII.2.2 Mieux comprendre l'amplitude et la variabilité des cascades 
trophiques des systèmes détritiques 
Les interactions non trophiques issues de la présence du prédateur, en altérant le phénotype des 
proies, l'habitat ou le recyclage des nutriments, contribuent en grande partie à l'amplitude d'une 
cascade trophique (Schmitz 2008 ; Hawlena et Schmitz 2010 ; Hawlena et al. 2012 ; Jabiol et 
al. 2014 ; Lagrue et al. 2015 ; Sitvarin et al. 2016). Cependant, il reste difficile de savoir si 
l'absence ou l'irrégularité (effet négatif puis positif) récurrente des cascades trophiques dans les 
systèmes détritiques aquatiques et terrestres (Chapitre V ; Sitvarin et al. 2016) sont la 
conséquence des mécanismes trophiques et non-trophiques dont les effets s'opposeraient 
(Sitvarin et al. 2016). Cette complexité de réponse peut être due à la structure en 3-dimensions 
de l’habitat « litière » qui sert aussi de ressource pour les proies (Richardson 1992 ; Jabiol et al. 
2014) mais aussi à la structure éminemment réticulée (cf. en forme de toile) des réseaux 
trophiques détritiques (Sackett et al. 2010). 
Dans les habitats peu structurés en 2-dimensions comme à la surface des biofilms autotrophes 
de cours d'eau, où la ressource (cf. biofilm) des proies (cf. invertébrés herbivores) n'est pas un 
habitat, l'action négative de la consommation des prédateurs sur la production primaire est 
renforcée par l'action négative du changement de comportement des proies en présence du 
prédateur (ralentissement du taux de consommation de ressource, ou fuite dans des habitats où 
la ressource n'est plus disponible ; Peckarsky et Lamberti 2017). Les effets trophiques et non-
trophiques pourraient ne pas avoir la même direction dans les milieux détritiques (Sitvarin et 
al. 2016). L'hypothèse sous-jacente tient en ce que l'effet négatif du prédateur sur la 
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décomposition des litières, inhérent aux interactions purement trophiques, pourrait être 
compensée par l'effet positif de certaines interactions non-trophiques (Jabiol et al. 2014 ; Majdi 
et al. 2014). En outre, la forte connectance et le généralisme au sein des réseaux trophiques 
détritiques créent des conditions favorables à l'absence ou à l'imprédictibilité des cascades 
trophiques (Sackett et al. 2010). 
Améliorer notre capacité à comprendre la dynamique trophique au sein des systèmes détritiques 
passe par un travail d'exploration des mécanismes, en parallèle d'une étude approfondie des 
déterminants phénotypiques de la force des interactions. Nous pensons aussi qu’un changement 
de perspective dans l'étude des facteurs biotiques altérant le fonctionnement des écosystèmes 
est essentiel, en passant d’une vision basée sur la tendance centrale des observations, vers une 
vue d'ensemble qui inclut la (co)variance. Il pourrait être intéressant de réaliser des expériences 
en milieu naturel, afin de quantifier la force et la direction des effets de facteurs rendus 
indépendants, tels que la qualité nutritive de la ressource, sa propriété structurante, les traits 
phénotypiques du prédateur, et le type d'interaction (trophique et non-trophique) sur les 
cascades trophiques. Ce travail devrait également être mené en modulant la structure du réseau 
trophique (p. ex. connectance et niveau de généralisme). Les déterminants phénotypiques de la 
cascade trophique devraient être aussi examinés sous l’angle des proies, via l’étude des traits 




VII.2.3 Vers des études intégrant la variabilité phénotypique dans le 
temps et l'espace 
Le schéma conceptuel proposé dans cette discussion (Figure VII.1) vise à stimuler l’intégration 
des différents niveaux d’organisation du vivant dans les recherches en Ecologie. Cette 
intégration est nécessaire si l'on veut prédire de manière conjointe l'évolution des traits 
phénotypiques des organismes sous l'effet des changements environnementaux, imposés ou non 
par les activités humaines, et la dynamique des populations, l’assemblage des communautés et 
le fonctionnement de l'écosystème et de la biosphère. Par exemple, même si nous avons observé 
des liens entre les facteurs environnementaux et les traits phénotypiques (Annexe 2, Chapitre 
VI, et Annexe 3), nous n'avons pas considéré les liens potentiels entre les traits phénotypiques 
et la démographie des populations (Hendry 2016). Pourtant, la distribution des traits 
phénotypiques peut induire des changements dans la dynamique de la population, ce qui 
affecterait l'écosystème (Rudolf et Rasmussen 2013a ; 2013b). Dans un monde dynamique dans 
le temps et dans l'espace, il apparaît nécessaire d'intégrer les niveaux d'organisation du gène à 
l'écosystème. Cette approche holistique permettrait de prédire les conséquences d'un 
changement de variabilité phénotypique et/ou génétique due aux facteurs environmentaux sur 







Tableau A1.1. Synthèse des 41 études portant sur les liens entre traits phénotypiques et interactions 
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Figure A2.1. Significant relationship between the abundance (individuals m–² of eligible habitats: 
depositional areas composed of fine gravels, sand and/or leaf litter) of Cordulegaster boltonii and the 




Figure A2.2. Significant relationship between body thickness of individual larvae of Cordulegaster 
boltonii and their population abundance (individuals m–² of eligible habitats: depositional areas 
composed of fine gravels, sand and/or leaf litter) in the Montagne Noire streams. Individuals are thinner 




Figure A2.3. Significant relationship between the sex ratio of Cordulegaster boltonii populations and 
the width of the wet bed (m) in the Montagne Noire streams. Upstream populations consist of a majority 
of male individuals, and this bias toward males is reduced downstream. 
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Jonsson, T. 2017. Metabolic Theory Predicts Animal Self-Thinning. Edited by Audrey 









Graphical examination of our data indicated that the temperature range covered only the 
exponential rising part of the temperature response curve for Gammarus metabolic rate. This 
provided the rationale for using a monotonic temperature dependence model such as defined by 
the Metabolic Theory of Ecology (MTE) to fit our data. The MTE (Brown et al. 2004) predicts 




kT           (eq. 1), 
where i0 is a normalization constant, b is a scaling exponent for body mass, Ea is the activation 
energy (eV) of process rates (i.e. the slope of the thermal dependence), T is the temperature (K) 
and k is the Boltzmann's constant (8.10-5 eV.K-1). 
However, some authors have found that the mass scaling exponent (b) can vary linearly with 
temperature (Ohlberger et al. 2012) and following the same line of arguments, we also assumed 
that the temperature sensitivity of metabolic rate (Ea) depends on body mass. Therefore, we 
proposed an extension of the MTE equation to take into account the possibility that mass and 




kT           (eq. 2), 
where c is the temperature dependence parameter of the mass scaling exponent (b) and d is the 
mass dependence parameter of activation energy for chemical reactions (Ea). 
If parameter d is null (i.e. d=0), our equation only formulates that body mass effect change with 
temperature, as developed in Lindmark et al. (2018) (Equation 3a). If parameter c is null (i.e. 









kT           (eq. 3b). 
Moreover, if both parameters are null (i.e. c=0 and d=0), our equation corresponds the MTE 
formulation (Equation 1). If parameters c and d are significantly different from zero, our new 
extension of the MTE equation (i.e. Equation 2) would better describe the effects of mass and 




Figure A3.1. Regression plots of repeatability showing relationship between (a) activation energies 
from trial 1 and trial 2 (Ea), and between (b) intercepts from trial 1 and trial 2. Significance: (a) F-test 




Table A3.1. Equation parameters with related standard errors (SE) and significance (p-value) extracted 
from non-linear least-squared regression on the null model (Equation 1) and designed models (Equations 
2, 3a and 3b). Parameters: normalization constant (ln(i0)), scaling exponent (b), activation energy (Ea) 
and interaction parameter (c). Akaïke information criterions (AIC) were estimated for each models. The 
∆AIC between our model (Equation 2) and the model of the MTE (Equation 1) is >5, which contradicts 
the invariance between body mass and the temperature assumed by the MTE. 
 
  
Parameters Value SE t-value p-value AIC Value SE t-value p-value AIC
ln(i0) 16.230 0.751 21.624 < 0.001 *** 9.330 2.792 3.341 < 0.01 **
b 0.813 0.054 14.970 < 0.001 *** 1.021 0.246 4.154 < 0.001 ***
Ea -0.454 0.019 -24.466 < 0.001 *** -0.282 0.070 -4.053 < 0.001 ***
c - - - - 0.016 0.007 2.370 < 0.05 *
d - - - - -0.004 0.002 -2.257 < 0.05 *
Parameters Value SE t-value p-value AIC Value SE t-value p-value AIC
ln(i0) 9.819 2.736 3.589 < 0.001 *** 15.629 0.812 19.242 < 0.001 ***
b 0.538 0.123 4.373 < 0.001 *** 1.294 0.226 5.730 < 0.001 ***
Ea -0.293 0.068 -4.292 < 0.001 *** -0.440 0.020 -22.218 < 0.001 ***
c 0.016 0.007 2.405 < 0.05 * - - - -











Figure A3.2. Regression plots showing the relationships between (a) the mass-scaling exponent (b) and 
temperature (°C), and between (b) activation energies (eV) and body mass (mg). Significance: (a) F-test 





Figure A3.3. Predictions of individual metabolic rates (mgC/day) along the temperature gradient (5°C 
to 20°C) for the experimental population (n=51), without the interaction terms as in Equation 1 (a) or 
with the interaction terms as in Equation 2 (b). Color gradient indicates the mass range from small 
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Figure A4.1. Comic strip telling a litter decomposition story in a river. Drawing: Alice Gossiaux; 










Figure A4.3. Poster introducing the "Kit decompo"; a tool to use the decomposition process with a 
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Effects of intraspecific variability of invertebrates' phenotype on litter decomposition 
Intraspecific variability of individuals' phenotype is at the root of natural selection, but remains 
poorly evaluated from the ecosystem functioning perspective. My research has focused on 
measuring individual and population differences in phenotypic traits of invertebrates involved 
in detrital food webs, as well as evaluating their impact on litter decomposition. First, I showed 
that intraspecific differences of litter consumption rate is high compared to the interspecific 
differences measured experimentally on a sample of 10 terrestrial and aquatic detritivore 
species. Another laboratory study revealed that litter consumption rate differences between 
individuals of a same population can be explained by behavioral and energetic traits. 
Oppositely, body size of individuals proved to be less effective in explaining inter-individual 
variability of litter consumption rates. Traits of predator invertebrates can also act on litter 
decomposition indirectly through interactions with detritivores. An in situ experiment has 
shown that predator individuals with different phenotypes can have opposite effects on 
decomposition. Trophic cascade vaiability was explained by sex and a lifestyle index, defined 
by a combination of behavioral and life history traits. Finally, I validated the hypothesis that 
the origin of predator populations sampled along a latitudinal gradient in Europe modulates the 
response of litter decomposition to global warming. All my work highlights the underestimated 
role of intraspecific variability of phenotype in Ecology. Individual, rather than species, should 
be the basic unit to better understand the biotic control of ecosystem functioning and to predict 
the ecological consequences of environmental changes. 
Keywords: Intraspecific variability; litter decomposition; global changes; detritivores; 




Effets de la variabilité intraspécifique du phénotype des invertébrés sur la 
décomposition des litières 
La variabilité intraspécifique du phénotype des individus est à la base de la sélection naturelle, 
mais est peu évaluée d'un point de vue des conséquences sur le fonctionnement de l'écosystème. 
Mes recherches se sont attachées à mesurer les différences individuelles et populationnelles de 
traits phénotypiques chez des invertébrés au sein du réseau trophique détritique et d’en évaluer 
les conséquences sur le processus de décomposition des litières. Je montre d’abord que la 
variabilité intraspécifique du taux de consommation de litières est forte par rapport à la 
variabilité interspécifique mesurée expérimentalement sur un échantillon de 10 espèces de 
détritivores terrestres et aquatiques. Une autre étude en laboratoire a permis d’établir que les 
différences de taux de consommation de litières entre individus d’une même population de 
détritivores aquatiques sont explicables à partir de traits comportementaux et énergétiques. La 
taille corporelle des individus s’est révélée être moins importante que des traits 
comportementaux et énergétiques pour expliquer la variabilité inter-individuelle du taux de 
consommation des litières. Les traits des invertébrés prédateurs peuvent aussi agir sur la 
décomposition des litières de manière indirecte via des interactions avec les détritivores. Une 
expérience in situ en ruisseau a permis de montrer que des individus prédateurs arborant 
différents phénotypes peuvent avoir des effets sur la décomposition qui s’opposent. La 
variabilité de la cascade trophique était expliquée par les différences de sexe et de rythme de 
vie, défini par une combinaison de traits de comportement et d'histoire de vie. Finalement, j’ai 
validé l’hypothèse selon laquelle l'origine de la population de prédateur, le long d'un gradient 
latitudinal en Europe, pourrait moduler la réponse de la décomposition des litières au 
réchauffement climatique. L’ensemble de mes travaux mettent en lumière le rôle sous-estimé 
de la variabilité intraspécifique du phénotype en Ecologie. L’individu, plutôt que l’espèce, 
devrait constituer l’unité de base pour mieux appréhender le contrôle biotique du 
fonctionnement des écosystèmes et prédire les conséquences écologiques des changements 
environnementaux. 
Mots clefs : Variabilité intraspécifique ; décomposition des litières ; changements globaux ; 
détritivores ; prédateurs ; interactions trophiques. 
